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Contaminantes emergentes são químicos que incluem compostos 
farmacêuticos, produtos de higiene pessoal e pesticidas encontrados em diversas 
matrizes ambientais como água potável, água superficial, efluentes e solo. Estes 
poluentes podem apresentar riscos para a saúde humana e o meio ambiente já que 
alguns foram reconhecidos por apresentarem ecotoxicidade aquática, interferência 
endócrina, genotoxicidade e desenvolvimento de resistência em microrganismos, 
porém, ainda não há uma legislação ambiental sobre as concentrações seguras 
permitidas em águas. Um grupo de contaminantes emergentes resultantes do amplo 
consumo pela sociedade moderna são os fármacos. A principal fonte desta classe de 
poluentes no ambiente provém de efluentes domésticos e estudos concluíram que 
muitos destes contaminantes não são completamente degradados em estações de 
tratamento de águas residuais (ETARs), logo, torna-se essencial desenvolver novas 
técnicas de remoção. Adicionalmente, há a preocupação da formação dos produtos 
de transformação (TPs), que são produtos gerados por processos bióticos a abióticos 
que podem apresentar ainda maior persistência e toxicidade em comparação com o 
contaminante de origem. 
No capítulo 2 foi desenvolvido um método para a quantificação de nove 
contaminantes emergentes, sendo eles seis fármacos antidepressivos: amitriptilina 
(AMI), bupropiona, citalopram (CIT), duloxetina (DUL), trazodona (TRA) e venlafaxina 
(VEN) e três fármacos citostáticos: ciclofosfamida (CP), ifosfamida (IF) e metotrexato 
(MET). O trabalho consistiu em validar a extração em fase sólida em cromatografia 
líquida acoplada a espectrometria de massa do tipo triplo quadrupolo (HPLC-TQMS) 
para em seguida aplica-las em amostras reais. O método de extração apresentou 
valores de recuperação acima dos 80,2 % e limites de quantificação entre 2 e 4 ng 
L−1. Em seguida, os contaminantes foram quantificados em efluentes em 
concentrações entre 16 ng L−1 a 954 ng L−1, levando a concluir que não há uma 
completa remoção destes poluentes nos sistemas convencionais de tratamento.  
Nos capítulos 3 e 4 foram estudadas as formações de TPs do CIT e do DUL, 
respetivamente, por simulações controladas de processos que podem ocorrer no meio 




As análises por cromatografia líquida de ultra performance acoplada à espectrometria 
de massa do tipo quadrupolo-tempo de voo (UHPLC-QTOF-MS) revelaram dezassete 
TPs do CIT e onze TPs do DUL com diversos caminhos de degradações e diferentes 
níveis de toxicidade obtidos por métodos computacionais (in silico) tendo 
posteriormente, alguns destes TPs sido identificados em efluentes. Este facto 
demonstra que estes TPs podem ter sido formados durante o tratamento de efluentes. 
No capítulo 5 foi avaliada a eficiência de remoção do AMI, TRA e VEN na 
fotocatálise usando nanofios de titanato dopados com 1% de cobalto (Co-TNW), sob 
radiação UV−Vis, tendo sido demonstrada atividade fotocatalítica para o AMI e o VEN. 
Vinte TPs foram elucidados por UHPLC-QTOF-MS, sendo oito do AMI, sete do TRA 
e 5 do VEN com diferentes perfis de tempo durante a fotocatálise e a fotólise. 
Adicionalmente, a toxicidade in silico resultou em alguns TPs com potencial tóxico 
maior que os fármacos de origem. Para complementar, foi examinado a atividade 
fotocatalítica do catalisador sob radiação visível na degradação do AMI e foi 
observado um aumento na taxa de degradação com o Co-TNW com diferentes TPs 
formados.  
No capítulo 6, nanofios de titanato modificados com ruténio (Ru-TNW) foram 
utilizados na degradação do CP e IF em efluentes do tratamento secundário sob 
radiação UV−Vis e foi observado um aumento da taxa de degradação usando este 
catalisador. Foi constatado também que diferentes TPs foram formados usando água 
destilada e efluente como matriz. No total dez TPs foram identificados por UHPLC-
QTOF-MS. 
No capítulo 7, as taxas de degradação do TRA foram avaliadas em fotólise e 
fotocatálise com os diferentes catalisadores: nanofios de titanato (TNW), nanofios de 
titanato dopados com ferro (Fe-TNW), Co-TNW e Ru-TNW sob radiação de luz visível. 
Foi demonstrado que os catalisadores podem formar diferentes TPs com distintos 
perfis de formação e degradação pelo facto de se usar uma fonte de radiação diferente 
do utilizado pelo estudo no capítulo 5. O Fe-TNW foi o que apresentou maior taxa de 
degradação tendo como base a área superficial do catalisador e, no total, treze TPs 
foram identificados, sendo dez deles inéditos. Na sua maioria, os TPs apresentaram 
toxicidade para os organismos aquáticos, além de não serem biodegradáveis por 
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Emerging contaminants are chemicals that include pharmaceutical compounds, 
personal care products and pesticides found in environmental matrices such as 
drinking water, surface water, effluent and soil. These pollutants may present risks to 
human health and aquatic organisms as some have been identified for their ecotoxicity, 
endocrine interference, genotoxicity and development of resistance in 
microorganisms, however, there is no environmental legislation regarding the safe 
concentrations in water. A group of emerging contaminants widely consumed by 
modern society are the drugs. The main source of this class of pollutants in the 
environment is originated from domestic effluents and studies have concluded that 
many of these contaminants are not completely degraded in wastewater treatment 
plants (WWTPs), therefore, it becomes essential to develop new removal techniques. 
In addition, the formation of transformation products (TPs), which are products 
generated by biotic or abiotic processes are a matter of concern since they may 
present greater persistence and toxicity compared to the contaminant of origin. 
In Chapter 2 a method was developed for the quantification of nine emerging 
contaminants, being six antidepressant drugs: amitriptyline (AMI), bupropion, 
citalopram (CIT), duloxetine (DUL), trazodone (TRA) and venlafaxine (VEN) and three 
cytostatic drugs: cyclophosphamide (CP), ifosfamide (IF) and methotrexate (MET). 
The work consisted in validating the method of the solid-phase extraction by liquid 
chromatography coupled to a triple quadrupole (HPLC-TQMS) and then applying it to 
real samples. The extraction method presented recovery values above 80.2% and 
limits of quantification between 2 and 4 ng L−1. Then, the contaminants were quantified 
in effluents at concentrations ranging from 16 ng L−1 to 954 ng L−1, showing that there 
is no complete removal of these pollutants in conventional treatment systems. 
In Chapters 3 and 4, the TP of CIT and DUL were studied by, respectively, 
controlled simulations of processes that may occur in the aquatic environment, ETAR: 
hydrolysis, photo-degradation (under UV-vis irradiation) and chlorination. Ultra-high-
performance liquid chromatography coupled to a time-of-flight quadrupole mass 
spectrometry (UHPLC-QTOF-MS) revealed seventeen CIT TPs and eleven for DUL 




obtained by computational methods (in silico) being finally, some of these TPs 
identified in effluents. This demonstrates that these TPs may have been formed during 
the treatment of effluents. 
In Chapter 5, the efficiency of removal of AMI, TRA and VEN on photocatalysis 
was evaluated using modified cobalt-titanate nanowires (Co-TNW), under UV-Vis 
radiation, in which the catalyst showed photocatalytic activity for AMI and VEN. Twenty 
TPs were elucidated by UHPLC-QTOF-MS, eight from AMI, seven from TRA and 5 
from VEN with different time profiles during photocatalysis and photolysis. In addition, 
in silico toxicity resulted in some TPs with toxic potential higher than the parent drugs. 
Furthermore, the photocatalytic activity of the catalyst under visible radiation in the AMI 
degradation was examined and an increase of the degradation rate using Co-TNW 
with different TPs was observed. 
In Chapter 6, ruthenium-modified titanate nanowires (Ru-TNW) was used in the 
degradation of CP and IF in effluents from the secondary treatment under UV-Vis 
radiation and, an increase in the degradation rate was shown using this catalyst. It was 
also found that different TPs were formed using distilled water and effluent as matrix. 
In total ten TPs were identified by UHPLC-QTOF-MS. 
In chapter 7, TRA degradation rates were evaluated in photolysis and 
photocatalysis with different catalysts: titanate nanowires (TNW), titanate nanowires 
doped with iron (Fe-TNW), Co-TNW and Ru-TNW under visible light. It has been 
demonstrated that the catalysts may form different TPs with different profiles of 
formation and degradation by the use of a source of radiation different from that used 
in the study of chapter 5. Fe-TNW was the one that presented the highest rate of 
degradation based on the area surface of the catalyst and, in total, thirteen TPs were 
identified. To the best of our knowledge, ten of them have never been published in the 
literature. Most TPs presented toxicity to aquatic organisms and were not 
biodegradable by predictions of computational methods. 
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Símbolos e abreviaturas 
°C temperatura em graus celsius 
µg micrograma 
µm micrómetro 




B setor magnético 
BC banda de condução 
BUP bupropiona 
BV banda de valência 
CdS sulfureto de cadmio 
CID dissociação induzida por colisão (collision induced 
dissociation) 
CIT citalopram 
Co-TNW nanofios de titanato dopados com cobalto 
CP ciclofosfamida 
CRM modelo de carga residual (charged residue mode) 
DA domínio de aplicabilidade 
Da dalton 
DC corrente continua 






E/ESA setor eletrostático 
ECOSAR Ecological Structure Activity Relationships 
ESI ionização por eletrospray 
ETAR estação de tratamento de águas residuais 
eV electrão volt  
FDA Food and Drug Administration 
Fe2O3 óxido de ferro (III) 
Fe-TNW nanofios de titanato dopados com ferro 
FT-ICR ressonância ciclotrónica de ião com transformada de Fourier 
(fourier-transform ion-cyclotron-resonance) 
FWHM largura total do pico a metade de sua altura máxima (full width 
of the peak at half of its maximum height) 
g grama 
h constante de Planck 
h+ electron hole 
H2O2 peroxido de hidrogénio 
HCl ácido clorídrico 
HLB balanço hidrofílico-lipofílico (hydrophilic-lipophilic balance) 
HPLC Cromatografia líquida de alta eficiência (high performance 
liquid chromatography) 
hv luz (light) 
ICH Conferência Internacional de Harmonização 
(International Conference for Harmonization) 





IT ion trap 
IUPAC União Internacional de Química Pura e Aplicada 
(International Union of Pure and Applied Chemistry) 
K constante de Boltzmann 
Kd coeficiente de distribuição sólido-água 
Kow coeficiente de partição octanol-água 
Kreação constante da taxa de reação 
kV kilovolt 
L litro 
L.D limite de deteção 
L.Q limite de quantificação 
LC-MS cromatografia líquida acoplada à espectrometria de massa 
M massa de um único ião 
m metro 
M.E efeito matriz 
m/z razão massa-carga 
MALDI ionização/dessorção a laser assistida por matriz (matrix 




mmu mnidades de milimassa 
MRM monitorização de reações múltiplas (multiple reaction 
monitoring) 
ms milisegundo 




MSn espectrometria de massa sequencial 




oa aceleração ortogonal 
pH potencial hidrogeniónico 
pKa logaritmo negativo da constante de dissociação de ácido 
ppm partes por milhão 
PTFE politetrafluoroetileno 
q carga da gotícula 
Q quadrupolo 
Q1 primeiro quadrupolo 
Q2 segundo quadrupolo 
Q3 terceiro quadrupolo 
QSARs Relações quantitativas estrutura-atividade (quantitative 
structure activity relationships) 
QTOF-MS espectrometria de massa do tipo quadrupolo-tempo de voo 
(quadrupole time-of-flight mass spectrometer) 
r raio da gotícula 
R gotícula de maior raio 
R constante de gás ideal 





REACH Registo, Avaliação, Autorização e Restrição de Substâncias 
Químicas (European legislation on chemicals, Registration, 
Evaluation, Authorization and Restriction of Chemicals) 
RF radiofrequência 
RSD desvio padrão relativo 
Ru-TNW nanofios de titanato dopados com ruténio 
s segundo 
S/N relação sinal/ruído 
SIM monitorização de ião selecionado (selected ion monitoring) 
SPE extração em fase sólida (solid phase extraction) 
T temperatura 
T.E.S.T Toxicity Estimation Software Tool 
Th Thomson 
TiO2 dióxido de titânio 
TNW nanofios de titanato 
TOF tempo de voo (time-of-flight) 
TP produtos de transformação 
(transformation products) 
TQMS espectrómetro de massa do tipo triplo quadrupolo (triple 
quadrupole mass spectrometer) 
Tr tempo de retenção 
TRA Trazodona 
u unidade de massa atómica unificada 
UHPLC cromatografia líquida de ultra performance (ultra-high 
performance liquid chromatography) 
UNODC Escritório das Nações Unidas sobre Drogas e Crime (United 




US EPA Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (United 
States Environmental Protection Agency) 
UV radiação ultravioleta 
UV−Vis ultravioleta−visível  
V volt 
VEN venlafaxina 
WO3 trióxido de tungstênio 
ZnO óxido de zinco 
ZnS sulfureto de zinco 
γ tensão superficial 
ΔG variação da energia de ativação 
ΔM variação da largura do pico a uma determinada altura 
Δt variação do tempo necessário para a fissão 
ε0 permissividade elétrica 
σ densidade da carga superficial 
Φ0 potencial aplicado 
𝐿1 distância de voo antes do reflectron 
𝐿2 distância de voo do reflectron 
𝑈 voltagem da corrente continua 
𝑉 amplitude da voltagem da radiofrequência 
𝑑 comprimento total de voo no reflectron 
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1.1. Contaminantes emergentes: visão geral 
 
Atualmente, águas superficiais e efluentes são monitorizadas em função da 
legislação ambiental relativa a contaminantes inorgânicos e orgânicos provenientes 
de atividades industriais, urbanas e agrícolas. Porém, dado que nas últimas décadas 
estudos em matrizes ambientais identificaram novos contaminantes de origem 
antropogénicas vindo principalmente de efluentes domésticos, estes compostos foram 
denominados contaminantes emergentes. 
Os primeiros estudos detectaram o ácido clofíbrico, metabolito de fármacos 
reguladores lipídicos, em águas subterrâneas nos Estados Unidos na faixa de 0,8 – 2 
µg L−1 [1]. Hignite e Azarnoff (1977) identificaram aspirina, cafeína e nicotina em 
efluentes domésticos [2].  
Por definição, os contaminantes emergentes são compostos químicos que não 
são monitorizados, mas que podem ser encontrados no ambiente e podem apresentar 
toxicidade relativamente ao ecossistema aquático e à saúde humana. Os compostos 
emergentes podem ser de origem sintética ou natural e são encontrados em produtos 
consumidos por uma vasta gama da população e acabam em ecossistemas naturais 
(Tabela 1.1) [3,4].  
 
Tabela 1.1. Classes de contaminantes emergentes. 
Grupo Exemplos 
Compostos farmacêuticos  
Antibióticos Trimetoprim, eritromicina, amoxicilina 
Analgésicos Cetoprofeno, ibuprofeno, naproxeno, 
diclofenaco, ácido acetilsalicílico 
Antidepressivos Citalopram, duloxetina, amitriptilina, 
fluoxetina, bupropion 
Anticancerígenos Metotrexato, ifosfamida 
Antidiabéticos Clorofibrato, genfibrozila, bezafibrato 
Antivirais Aciclovir, penciclovir 
Produtos de higiene pessoal  
Cosméticos  Parebenos, microplásticos  
Protetores solares Benzofenona, 4-metil benzilideno 






Fragrâncias Ftalatos, almíscar macrocíclico 
Antissépticos Triclosan, clorofeno 
Interferentes endócrinos  
Retardantes de chama Éteres difenílicos polibromados, 
tetrabromobisfenol A 
Hormonas e esteroides Estradiol, etinilestradiol, estrona  
Surfactantes Etoxilatos de alquilfenol, 4-octilfenol 
Nanomateriais Dióxido de titânio, nanotubos de 
carbono, óxido de zinco  
Drogas ilícitas Cocaína, morfina, metanfetamina, 
metadona, codeína  
Produtos de transformação TPs de drogas ilícitas, de fármacos 
 
Com o avanço de técnicas analíticas como as cromatografias líquida e em fase 
gasosa acopladas à espectrometria de massa, compostos que antes não eram 
possíveis de serem identificados em matrizes ambientais, agora podem sê-lo em 
concentrações na ordem de ng L−1. Instituições e grupos de investigação têm 
estudado não só a deteção destes compostos no meio ambiente como o seu potencial 
tóxico, as formas de remoção e degradação e as possíveis reações físico-químicas 
que podem ocorrer no meio, formando os denominados produtos de transformação 
[5,6]. 
Um grupo de contaminantes emergentes que tem sido estudado nos últimos 
anos pelo seu elevado consumo e possíveis efeitos ecotoxicológicos e de saúde 
pública são os compostos farmacêuticos. 
 
 
1.2. Contaminantes emergentes: fármacos 
 
Estudos vários encontraram fármacos em diversas matrizes ambientais como 
águas superficiais, efluentes domésticos [7,8], águas subterrâneas [9,10], solos [11] e 
água para consumo humano [12,13]. 
Pesquisas concluíram que esses compostos podem causar efeitos adversos 






de resistência em microrganismos [14,15,16], o que tem levantado a questão sobre 
os possíveis impactos na saúde humana.  
Atualmente não há legislações ambientais para estes contaminantes, uma vez 
que se desconhecem as concentrações seguras nas águas, mas alguns órgãos 
ambientais estão monitorizando os fármacos com o objetivo de determinar os efeitos 
no ambiente. A Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (US EPA, United 
States Environmental Protection Agency), por meio do programa de monitorização de 
contaminantes não regulamentados em água potável (UCM), monitorizou 7 hormonas 
utilizadas para fins farmacêuticos: estradiol, etinilestradiol, estrona, estriol, 
testosterona, androstenediona e equilina [17]. Na União Europeia, a Diretiva-Quadro 
da Água [18] monitoriza três compostos farmacêuticos em ambientes aquáticos: 
estradiol, etinilestradiol e diclofenaco.  
A principal fonte de fármacos para o meio ambiente são estações de tratamento 
de esgoto. Estudos encontraram numerosas classes de drogas em efluentes [19,20]. 
E muitos destes fármacos podem formar produtos de degradação / transformação (TP, 
transformation products), que podem apresentar uma maior toxicidade aquática em 
comparação com o composto original [21,22]. 
 
 
1.2.1. Fontes e rotas de exposição dos fármacos 
 
Os fármacos chegam ao meio ambiente por diferentes fontes (Figura 1.1) e 
podem ser divididos em dois grupos: substâncias para uso humano e para uso 
veterinário. 
Os medicamentos podem ser administrados por duas grandes vias: enteral como 
via oral e sublingual e parenteral como via subcutânea e intravenosa. Uma vez 
administrado, o fármaco é absorvido e distribuído no organismo onde irá atuar. Após 
atingir os efeitos farmacológicos, o composto é metabolizado pelo fígado ou rins por 
meio de mecanismos enzimáticos complexos, para inativar compostos endógenos 
ativos e eliminar compostos xenobióticos [23,24]. 
Após as biotransformações enzimáticas, o composto é eliminado do organismo, 
a principal via de excreção é a renal em que o fármaco é convertido em compostos 






Em seguida os compostos são detetados em estações de tratamento de esgoto, 
quer na forma de metabolitos quer na forma inalterada. Muitos metabolitos são 
persistentes e contaminam as águas superficiais [25,26]. Outra forma, embora não 
recomendada, é o descarte direto nas instalações sanitárias do medicamento não 
utilizado ou fora do prazo de validade. Uma outra fonte de fármacos para o meio 
ambiente é o lodo produzido nos tratamentos de esgoto (biossólidos) que pode ser 
usado para a agricultura [27,28].  
 
 
Figura 1.1. Fontes e rotas de exposição dos fármacos no ambiente. 
 
Fármacos de uso veterinário como antibióticos e anti-inflamatórios chegam ao 
meio ambiente através dos resíduos gerados pelas atividades pecuária, aquicultura e 
avicultura. Uma vez no solo, os fármacos e metabolitos podem ser escoados para as 






contaminando o ecossistema aquático e podendo contaminar os alimentos pelo uso 
do solo para as atividades agrícolas e assim afetar a saúde humana [29,30,31]. 
A principal fonte de fármacos no meio ambiente são os efluentes das estações 
de tratamento de esgoto devido ao facto dos fármacos não serem completamente 
removidos pelos sistemas de tratamento convencionais. 
 
 
1.2.2. Persistência  
 
Muitos fármacos não são removidos nas estações de tratamento de esgoto 
devido às suas propriedades físico-químicas e, assim, chegam a ser detetados em 
água para o consumo, de que resulta um risco para a saúde humana. Características 
como os coeficientes de partição octanol-água (Kow), de distribuição sólido-água (Kd) 
e constante de dissociação de ácido (pKa) têm influência na biodisponibilidade e 
persistência dos compostos [19,20,25,26]. Outro fator a ser considerado são as 
transformações abióticas que podem ocorrer no meio ambiente como a 
fotodegradação e a hidrólise [21,22]. 
Existem ainda os compostos denominados de pseudo-persistentes, ou seja, que 
apresentam degradabilidade, porém, devido ao seu uso constante e em larga escala, 
esses fármacos acabam comportando-se como persistentes. 
Loffler et al. (2005) classificou dez compostos farmacêuticos de acordo com a 
persistência no sistema água-sedimento baseado no tempo necessário para um 
declínio de 50% na concentração do composto em processo de dissipação (DT50). 
Diazepam, carbamazepina, CBZ-diol (metabolito da carbamazepina) e ácido clofíbrico 
apresentaram alta persistência com DT50>119 dias, enquanto que oxazepam, 
iopromida e ivermectina resultaram em moderada persistência com DT50>15 dias e 
parecetamol, ibuprofeno e 2-hidroxi-ibuprofeno apresentaram baixa persistência no 
meio com DT50<7 dias [32]. 
Noutro estudo foram analisados oito fármacos de acordo com a persistência em 
ensaios de fotodegradação em que os fármacos propranolol, indometacina, e 
ifenprodil foram facilmente fotodegradados enquanto que carbamazepina, ibuprofeno, 
ácido mefenâmico, acetaminofeno e atenolol apresentaram relativa persistência com 






Bueno et al. (2012) estudou a persistência dos contaminantes em estações de 
tratamento de efluentes e concluiu que a maioria dos fármacos analisados das classes 
dos antibióticos e antidepressivos apresentavam taxas baixas de remoção, <50% na 
maior parte dos casos [34].   
Tanto os fármacos de fácil degradação como os persistentes são detetados nas 
descargas de efluentes das estações de tratamento, podendo contaminar as águas 
superficiais e os organismos aquáticos. A tabela abaixo (Tabela 1.2) mostra a 
eficiência de remoção de alguns fármacos em estações de tratamento convencionais. 
 
Tabela 1.2. Eficiência de remoção de dez fármacos de diferentes classes em estações 


































































































Os estudos atuais sobre a toxicidade dos contaminantes emergentes, estão, na 
sua maioria, limitados aos efeitos biológicos e fisiológicos de organismos aquáticos 
não alvos e, para além disso, as possíveis implicações com a toxicidade humana são 
complexas e em grande parte desconhecidas [14,15,16,41]. 
A toxicidade dos fármacos pode depender de fatores como o tipo de organismo 
exposto, a concentração do contaminante e o tempo de exposição. Por exemplo, um 
estudo sobre o ecotoxicidade da fluoxetina mostrou que em concentrações de 0,3 µg 
L−1 com sete dias de tempo de exposição, peixes da espécie Aphanius díspar foram 
afetados em relação à velocidade de locomoção [42] porém, outro estudo, relatou que 
eram necessárias concentrações mínimas de 350 µg L-1 com o tempo de exposição 
de oito dias, para ocorrerem mudanças comportamentais nos peixes da espécie Betta 
splendens  [43]. 
No meio aquático os contaminantes sofrem inúmeras reações sinérgicas e 
complexas com a biota e abiota pelo que, estudos de toxicidade isolados, com 
concentrações encontradas no ambiente, na ordem de ng L−1, não parecem ser 
realístas. Pesquisas várias mostraram que existe o efeito sinérgico de dois ou mais 
contaminantes em organismos aquáticos, Cleuvers (2003) mostrou que a 
carbamazepina, combinada com o acido clofíbrico resultou no aumento da toxicidade 
em Daphnia magna quando comparado com a toxicidade dos compostos 
isoladamente e na mesma concentração [44]. Schnell et al. (2009) estudou os efeitos 
sinérgicos de diferentes classes de fármacos (anti-inflamatórios, antidepressivos e 
reguladores lipídicos) e fragâncias (almíscares nitro e policíclicos) em experiências 
para avaliar a citotoxicidade e concluiu que esses compostos apresentaram maior 
toxicidade quando combinados [45]. Outro estudo avaliou a toxicidade do fármaco e 
surfactante docusato de sódio com dois compostos antissépticos, triclosan e 2,4,6-
triclorofeno e observou que, nas misturas binárias, os efeitos foram antagónicos na 
alga P. subcapitata, ou seja, apresentavam toxicidade menor que o valor obtido 
quando da soma dos compostos separados. Porém, nas misturas ternárias, ocorreu o 
efeito sinérgico nos organismos analisados [46]. 
Grande parte dos estudos encontrados na literatura não consideram a 






que esses compostos podem apresentar maior toxicidade que o composto de origem. 
Trovó et al. (2009) estudou a transformação fotoquímica do sulfametoxazol e concluiu 
que os produtos formados apresentaram maior toxicidade para o organismo teste 
(Daphnia magna) [47]. Isidori et al. (2005) concluiu que os produtos de transformação 
do naproxeno exibiram maiores toxicidades agudas e crónicas em algas, rotíferos e 
microcrustáceos [48]. Outro estudo sugeriu que o metabolito do metoprolol, O-
desmethylmetoprolol, apresentava maior toxicidade aguda para as bactérias 
bioluminescentes Vibrio fischeri quando comparado com o metoprolol [49].  
 
 
1.2.4. Degradação e produtos de transformação 
 
No ambiente, os contaminantes podem sofrer inúmeras transformações por 
processos bióticos, como a biotransformação e abióticos como a fotodegradação e a 
hidrólise formando os produtos de transformação.  
Processos de biodegradação podem ocorrer por meio dos microrganismos como 
bactérias, fungos, protozoários e microalgas encontrados em estações de tratamento 
de efluentes ou no meio ambiente [50]. Nas estações de tratamento, existem dois 
processos de degradação biológica: o aeróbico, como sistemas de lodos ativados e o 
anaeróbico, como reatores de digestão do lodo. Estes processos podem reduzir as 
concentrações dos compostos até à sua completa mineralização em carbono 
inorgânico, oxigénio, azoto ou hidrogénio.  De notar, no entanto, que as atividades 
biológicas dependem de fatores ambientais como temperatura, oxigénio dissolvido, 
pH, salinidade, nutrientes e disponibilidade de substrato [51,52]. Enzimas exercem um 
papel importante para a biodegradação, pois atuam como catalisador, reduzindo a 
energia de ativação. Porém, a atividade biológica pode gerar produtos de 
transformação. Como exemplo, um estudo sobre as transformações do fármaco 
etoposide, sugeriu que alguns TPs foram formados por processos biológicos num 
ensaio com efluente artificial [53]. 
No que respeita à degradação fotoquímica no ambiente aquático ela pode 
ocorrer de duas maneiras, diretamente por absorção da radiação solar ou 
indiretamente pelos organismos fotossintetizantes [53]. Os contaminantes, em ambos 






hidrossolubilidade. Fatores como temperatura, pH, profundidade da água, presença 
de nuvens, altitude, latitude e hora do dia afetam a eficiência dos mecanismos de 
degradação e transformação [54,55]. 
Processos de fotodegradação podem formar TPs, como exemplo, pode citar-se 
Salgado et al. (2013) que identificou fotoprodutos do diclofenaco, atenolol e 
cetoprofeno numa experiência com radiação ultravioleta (UV) [56]. Ferrer et al. (2004) 
detetou quatro TPs do triclosan em efluentes com radiação com luz solar natural [57]. 
Porém, pouco se sabe sobre a toxicidade dos TPs, já que a maior parte deles 
não possuem padrões comerciais disponíveis. Portanto, há estudos que têm utilizado 
métodos computacionais para estimar o potencial tóxico destes poluentes e estes 
métodos apresentam vantagens como o custo e tempo reduzidos em comparação 
com testes in vivo e in vitro [58,59]. Os modelos in silico são basicamente dos 
seguintes tipos: banco de dados dos compostos químicos em relação á sua toxicidade 
e propriedade; modos para geração de descritores moleculares; ferramentas para 
simulação em sistemas biológicos e da dinâmica molecular; modelos de predição de 
toxicidade; sistemas de modelos pré construídos em servidores da web e ferramentas 
de visualização [60]. 
Nos modelos de predição de toxicidade existem diversos métodos matemáticos 
com vantagens e limitações. Os modelos de relações de atividade de estrutura 
quantitativa (QSARs, quantitative structure activity relationships) e read-across são 
amplamente aplicados na Legislação Europeia Sobre Produtos Químicos, Registo, 
Avaliação, Autorização e Restrição de Substâncias Químicas (REACH, European 
legislation on chemicals, Registration, Evaluation, Authorization and Restriction of 
Chemicals) [61,62]. Modelos QSARs são baseados em técnicas de regressão entre 
os descritores químicos da substância com a sua atividade biológica. Existem 
disponíveis diversas ferramentas. Por exemplo QSARs disponíveis como: ECOSAR 
(Ecological Structure Activity Relationships, US EPA); T.E.S.T (Toxicity Estimation 
Software Tool, US EPA) e a VEGA, que consiste em uma plataforma onde existem 
diversos modelos e parâmetros para a predição de toxicidade.  
Para garantir a confiabilidade dos resultados é necessário considerar o domínio 
de aplicabilidade (DA), que define a limitação do método na predição dos valores de 
toxicidade. Caso a predição resulte em um valor fora do DA, esta predição não pode 
ser considerada como resultado confiável. Neste contexto, os métodos in silico 






calcular diversos parâmetros como ecotoxicidade, mutagenicidade e 
biodegradabilidade. Mas para além de avaliar a toxicidade, é essencial desenvolver 
novas tecnologias de degradação dos contaminantes. 
 
 
1.3. Tecnologias de remoção 
 
Existem inúmeros estudos sobre tecnologias de tratamento para a remoção dos 
contaminantes em efluentes, como o uso de processos oxidativos avançados que 
consistem na total oxidação dos compostos orgânicos em dióxido de carbono, água e 
minerais. Os agentes oxidantes mais utilizados são o ozono (O3), radiação UV e 
peroxido de hidrogénio (H2O2) que podem ser usados em modo combinado 
juntamente com o dióxido de titânio (TiO2) e processos Fenton. Como exemplo, Perez-
Moya et al. (2010) [63] removeram totalmente a sulfametazina em menos de 2 min. 
via processo foto-Fenton. Um estudo envolvendo tratamento por UV/H2O2 teve alta 
eficiência na remoção dos fármacos diclofenaco, atrazine e sulfametoxazol enquanto 
que a carbamazepina apresentou resistência ao tratamento [64]. 
Uma das tecnologias que tem obtido destaque nas últimas décadas é a 
fotocatálise. O principal mecanismo de degradação consiste na ativação do material 
semicondutor pela absorção da radiação a um determinado comprimento de onda. 
Existem diversos semicondutores como CdS, Fe2O3, ZnO, WO3, ZnS, porém o mais 
utilizado é o TiO2. Grupos de investigação têm utilizado a fotocatálise como uma forma 
de remoção de contaminantes. pode citar-se como exemplo a sua utilização, para 
remoção de contaminação por efluente de refinarias de petróleo, poluentes em solos 
contaminados e efluente de indústrias farmacêuticas [65,66,67] Detalhes sobre o 
processo da fotocatálise encontra-se abaixo. 
 
 
1.3.1. Fotocatálise  
 
Existem dois tipos de fotocatálise: homogénea e heterogénea. A primeira 
fundamenta-se na dissolução do catalisador na solução formando uma única fase, os 






solução e o catalisador estão presentes em diferentes fases, sendo geralmente 
utlizados semicondutores inorgânicos neste processo [68,69]. 
O processo da fotocatálise consiste na ativação do fotocatalisador pela absorção 
da radiação em que a energia é igual ou maior que a energia do fotocatalisador. Este 
processo excita o electrão da banda de valência (BV) para a banda de condução (BC), 
esta transição gera uma lacuna na BV (h+) com potenciais positivos, na faixa de +2,0 
a +3,5 V que são capazes de produzir radicais •OH a partir de moléculas de água 
adsorvidas na superfície do catalisador, os quais podem oxidar os poluentes orgânicos 
(Figura. 1.2) [68,69]. 
 
 
Figura 1.2. Representação do processo de fotocatálise.  
 
Os materiais semicondutores apresentam limitações que podem ser superadas 
por meio de modificações nos materiais, diversos métodos têm sido desenvolvidos 
para o efeito como dopagem, compósitos e sensibilização de corantes. A dopagem 
baseia-se na adição de impurezas, que podem ser de origem catiónica (V, Co, Ru, Cr, 
Fe, entre outros) ou aniónica (N, S, F, C, entre outros). Cada tipo de elemento modifica 






do espectro de luz por meio da criação de novos níveis de energia entre o BV e o BC 
com o objetivo de reduzir o band gap [68]. Estudos mostraram um aumento nos 
processos de fotodegradação utilizando catalisadores dopados com metais em 
comparação com os não dopados [70,71,72]. O compósito também tem como objetivo 
aumentar a capacidade absorção do fotocatalisador, consistindo o método em acoplar 
um semicondutor com um band gap alto com um outro semicondutor de band gap 
pequeno. Como consequência, os electrões podem ser injetados do semicondutor de 
band gap pequeno para o de band gap alto. O mecanismo de sensibilização de 
corantes baseia-se no mesmo princípio do método de compósitos. O semicondutor é 
modificado na sua superfície por meio da sensibilizado por um corante. Este método 
é frequentemente aplicado em células solares [73]. 
  
 
1.4. Espectrometria de massa: visão geral 
 
Espectrometria de massa é umas das técnicas mais versáteis, eficientes e 
sensíveis para a identificação de compostos desconhecidos e elucidação de 
estruturas moleculares em diversas áreas da química como química analítica, 
farmacêutica, forense, ambiental e inorgânica e ainda bioquímica. 
Os princípios da técnica da espectrometria de massa remontam a 1897 e a J. J. 
Thomson da Universidade de Cambridge com a descoberta do electrão e a sua razão 
massa/carga, na tentativa de explicar o comportamento de partículas carregadas num 
campo magnético e eletroestático. Em 1912, Thomson desenvolveu o primeiro 
espectrómetro de massa denominado espectrógrafo de parábola para determinar a 
razão massa/carga de íões por meio de campos magnéticos [74]. Posteriormente os 
trabalhos de A. J. Dempster (1918) e F. W. Aston (1919) foram importantes para 
aprimorar a técnica com os princípios da focagem de direção e de velocidade dos 
íões, respectivamente [75,76]. 
Atualmente, o espectrómetro de massa possui, de um modo geral, cinco 
componentes principais e a Figura 1.3 mostra o diagrama do funcionamento de um 
espectrómetro de massa. O sistema de entrada tem como função introduzir a amostra 
no sistema por meio da pressão atmosférica ou vácuo para a fonte de ionização. Na 






analisador de massa, onde são separadas de acordo com a razão massa/carga. O 
detector, por sua vez, tem como finalidade identificar os íões produzidos convertendo-
os em sinais elétricos para, em seguida, transferir esses sinais para um computador, 
onde é possível controlar o equipamento. 
Todo o espectrómetro de massa está ligado a um sistema de vácuo, denominado 
alto vácuo (baixa pressão), que tem como objetivo minimizar as possíveis colisões 
dos iões com moléculas gasosas. As colisões dos iões poderiam gerar reações não 
esperadas dando por exemplo origem a outras espécies e assim interferir nas 
análises. Em situações especificas, a pressão na fonte de ionização ou em outro 
componente do sistema pode ser aumentada intencionalmente para estudar 
precisamente  as reações dos íões com moléculas em fase gasosa, como por  
exemplo na técnica de dissociação induzida por colisão, usada nos analisadores de 
massa para elucidar a estrutura do analito por meio da análise das suas 
fragmentações [77,78].  
 
 
Figura 1.3. Diagrama de um espectrómetro de massa. 
 
Os sistemas de entrada podem variar de acordo com a matriz da amostra e o 
tipo de analitos a ser analisados. As principais técnicas de ionização operam com as 
moléculas em fase gasosa, portanto, os sistemas de entrada transferem os analitos já 
em fase gasosa para a fonte de ionização.  Amostras gasosas ou com alta pressão 
de vapor podem ser injetadas diretamente no sistema. Amostras líquidas e sólidas 
normalmente necessitam de aquecimento com o objetivo de aumentar a pressão de 
vapor para a análise [77,78,79]. Os principais sistemas de entrada para amostras 
ambientais são a cromatografia em fase gasosa e a cromatografia em fase líquida. 






previamente separada pela coluna cromatográfica para em seguida ocorrer a 
ionização dos analitos. 
 Existem diversas técnicas de ionização em espectrometria de massa tais como 
a ionização eletrónica, ionização química e ionização de campo que são indicadas 
para compostos termicamente estáveis e voláteis. Porém, grande parte dos 
compostos apresentam baixa pressão de vapor ou são termicamente instáveis e, para 
estes analitos, a ionização ocorre diretamente da fase condensada para a fase 
gasosa. 
Para a ionização de amostras sólidas, líquidas ou gasosas podem citar-se como 
exemplo o caso em que o analito é um sólido  e está adsorvido em uma matriz solida 
ou num fluido viscoso, podendo a ionização ocorrer por meio da irradiação por 
partículas enérgicas ou fotões na superfície da matriz, para dessorver os íões. 
Técnicas de ionização/dessorção a laser assistida por matriz (MALDI, matrix assisted 
laser desorption/ionization), dessorção de plasma dessorção de campo utilizam esse 
processo. Se a amostra está na fase líquida, a amostra pode por exemplo ser 
nebulizada à pressão atmosférica na fonte para ser analisada no espectrómetro de 
massa, método este empregado nas fontes de eletrospray e também, de certo modo, 
na fotoionização à pressão atmosférica. Ou se a amostra está na fase gasosa pode 
recorrer-se por exemplo à ionização química, em que é utilizado um gás reagente para 
ionização [77,78,79]. 
Neste trabalho foram utilizados um espectrómetro de massa do tipo triplo 
quadrupolo (TQMS) e um espectrómetro de massa do tipo quadrupolo-tempo de voo 
(QTOF-MS), ambos com a fonte de ionização por eletrospray (ESI, electrospray 
ionization). Os princípios de funcionamento estão descritos na secção abaixo. 
 
 
1.5. Ionização por eletrospray 
 
A ionização por eletrospray é a principal técnica empregada para a cromatografia 
líquida acoplada à espectrometria de massa (LC-MS). Esta técnica de ionização é 
abrangente para macromoléculas não voláteis (proteínas e polímeros de ácido 
nucleicos), pequenas moléculas polares (contaminantes ambientais), complexos de 






A primeira fonte de ionização por eletrospray foi desenvolvido por Fenn et al. 
(1989) que identificou íões carregados a partir da análise de proteínas, ou seja, no 
princípio a técnica de ionização era indicada para macromoléculas [80]. 
Posteriormente, a ionização por eletrospray foi aperfeiçoada para pequenas 
moléculas polares.  
O processo de ionização por eletrospray do analito em solução para a fase 
gasosa ocorre basicamente em três etapas (Figura 1.4): 
− Produção de gotículas carregadas no capilar de alta tensão; 
− Evaporação do solvente proveniente da gotícula carregada; 
− Injeção do íão em fase gasosa no sistema. 
 
 
Figura 1.4. Mecanismo geral de ionização por eletrospray. 
 
Para a produção de gotículas carregadas, a amostra é passada através de um 
capilar (normalmente 1−20 µL min−1) à pressão atmosférica. É aplicada alta voltagem 
(2,5 – 6,0 kV) na extremidade do capilar, cuja função é criar um campo elétrico na 
ordem de 106 V m-1 para dispersar a amostra sob a forma de aerossol, altamente 
carregada, com a mesma polaridade da tensão gerada no capilar, isto é, em modo 
positivo o aerossol formado é carregado positivamente (tipicamente por protões) a 
partir da oxidação dos aniões e em modo negativo o aerossol é carregado 
negativamente (íões negativos como OH−) a partir da redução dos catiões. O gás 
nebulizador (por exemplo, o azoto), é injetado no sistema para limitar a dispersão do 
spray e aumentar a taxa de fluxo da amostra [79,81].  
Ao aplicar um potencial elétrico na extremidade do capilar, o líquido adquire um 
formato elipsoidal, que é o resultado do equilíbrio de duas forças que atuam na 
superfície do líquido: a tensão superficial, que atrai o líquido para a extremidade do 
capilar e a atração eletrostática de Coulomb, que atua no contra eletrodo. Ao 






gotícula é alterado para um formato de cone, denominado cone de Taylor. A tensão 
aplicada na superfície do líquido é denominada tensão do cone de Taylor. A partir da 
formação do cone a amostra é pulverizada em direção ao contra eletrodo [79].  
A segunda etapa no processo de ionização envolve a evaporação do solvente 
nas gotículas carregada até próximo ao limite teórico de Rayleigh. Com a evaporação 
do solvente, a densidade das cargas na superfície da gotícula aumenta até ao ponto 
em que a atração eletrostática exceda a tensão superficial e consequentemente 
ocorre a formação de gotículas menores [79]. Acreditava-se que este processo de 
formação de microgotículas era formado pela desintegração da gotícula inicial a partir 
da explosão de Coulomb ou fissão de Coulomb. Porém, Gomez e Tang (1994) 
demonstraram que a gotícula não se desintegra, mas forma-se um jato alongado em 
série com as microgotículas (Figura 1.5), este processo foi denominado fissão de jato 
[82]. As microgotículas não possuem um formato esférico perfeito e apresentam uma 
densidade de carga maior na região da curvatura na superfície das microgotículas. 
Cole (2000) concluiu que as microgotículas formadas possuem cerca de 1-2% de 
massa e 10–18% de carga em comparação com a gotícula primária [83]. 
Na última etapa, ocorre a formação de íões em fase gasosa originados das 
microgotículas. Existem dois modelos propostos para explicar este processo: modelo 
de carga residual (CRM, charged residue model) e modelo de evaporação iónica (IEM, 
ion evaporation model). 
O modelo de carga residual, incialmente proposto por Dole et al. (1968), 
considera a completa dessolvatação das gotículas geradas pelo eletrospray por meio 
das perdas das moléculas do solvente [84]. O resultado é a formação de uma gotícula 
que tem somente um íão do analito. Este processo não está limitado pela massa do 
analito e sim pela eficiência da evaporação do solvente e pela capacidade de gerar 
gotículas menores. Winger et al. (1993) demonstrou que macromoléculas de proteínas 
seguem o CRM [85]. A equação abaixo relata a carga máxima que a gotícula pode 
acumular antes de desestabilizar o equilibro entre a atração eletrostática de Coulomb 
e a tensão superficial, ou seja, a equação descreve a condição para a formação do 
cone de Taylor (Equação 1.1). 
 
𝑞 = 8𝜋 ∗ 𝑟 √𝜀0𝛾 ∗ 𝑟  ↔  𝜎 = 2√
𝜀0𝛾
𝑟







O q representa a carga da gotícula no limite de instabilidade de Rayleigh, r é o 
raio da gotícula, ε0 significa a permissividade elétrica no meio, γ é a tensão superficial 
e σ  é a densidade da carga superficial. 
 
 
Figura 1.5. Gotículas de metanol produzida pela fissão de jacto. A gotícula de maior raio (R) 
representa a gotícula inicial formada na extremidade do capilar. N retrata o número de cargas 
média da gotícula, Δt corresponde ao tempo necessário para a fissão. Adaptado de [82]. 
 
O modelo de evaporação iônica, relatado por Iribarne e Thomson em 1976, 
descreve a expulsão dos íões solvatados diretamente da superfície da gotícula 
causado por um campo elétrico [86]. Três características são necessárias para o IEM. 
Primeiro, o íão é evaporado somente quando a gotícula possuir um diâmetro menor 






diretamente a cinética da reação, isto é, para o ião ser expelido é necessário ocorrer 
uma diferença de entalpia livre de reação (Figura 1.6). Por último, a gotícula altamente 
carregada não atinge a carga máxima teórica permitida pelo limite de Rayleigh [83,86]. 
A equação abaixo mostra a taxa constante para a emissão de íões carregados da 







𝑅𝑇                                        (Equação 1.2) 
 
A constante da taxa de reação é representada pelo Kreação, K é a constante de 
Boltzmann, T é a temperatura, ∆G caracteriza a energia de ativação para a reação, h 
corresponde à constante de Planck e R é a constante de gás ideal. 
 
Figura 1.6. Energia de ativação para o processo do IEM. 
 
Atualmente, o CRM é explicado para íões moleculares acima de 1000 Da, que 
são gerados por dessolvatação passiva. O IEM é amplamente aceite para íões 






Após o processo de eletrospray, os íões gerados são fragmentados na célula de 
colisão para obter as informações estruturais dos analitos através de um analisador 
de massa.  
 
 
1.6. Analisadores de massa 
 
Cada analisador de massa possui diferentes características de separação, 
conforme a tabela abaixo (Tabela 1.3), que têm vantagens e limitações. Para a 
seleção do analisador de massa, devem considerar-se propriedades como intervalo 
de massa, tempo de análise, transmissão, precisão de massa e resolução [79]: 
− Intervalo de massa é o intervalo de m/z a que o analisador de massa opera. É 
expresso em Th (Thomson) ou u (unidade de massa aómica unificada); 
− Tempo de análise ou velocidade de varrimento, expresso em unidade de massa 
por segundo (u s-1) ou em unidade de massa por milissegundo (u ms-1), é a taxa 
de varrimento em um intervalo de massa específico; 
− Transmissão é a razão entre o número de íões que são detectados e os íões 
produzidos na fonte de ionização. A eficiência é limitada pelas perdas ao longo 
do processo; 
− Precisão de massa é a diferença entre o m/z teórico e o m/z observado, é 
normalmente expresso em partes por milhão (ppm) ou em unidades de 
milimassa (mmu); 
− Poder de resolução é a capacidade do analisador em distinguir dois íões com 
m/z próximos. A IUPAC recomenda dois métodos para avaliar o poder de 
resolução [88]: método da definição de 10% do vale, em que dois iões da mesma 
intensidade com massas M e ΔM, respectivamente, separados por um vale cujo 
ponto mais baixo representa 10% da altura dos picos (Figura 1.7A); no método 
da definição da largura dos picos correspondentes aos iões, o poder de 
resolução é definido por M/ΔM, onde M se refere- à massa de um único ião e ΔM 
é a largura do pico a uma determinada altura que é uma fração da sua altura 
máxima (Figura 1.7B). É recomendado o uso de três frações: 50, 5 ou 0.5%. A 






a metade de sua altura máxima (FWHM, full width of the peak at half its maximum 
height). 
 
Figura 1.7. Métodos para avaliar o poder de resolução. (A) representa o método da definição 
de 10% do vale e (B) a largura total do pico na metade da sua altura máxima. Adaptado de 
[89]. 
 
Tabela 1.3. Analisadores de massa e os princípios de separação [79]. 
Analisador de massa Símbolo  Princípio de separação 
Setor elétrico  E ou ESA Energia cinética  
Setor magnético  B Momentum 
Quadrupolo Q Estabilidade da trajetória 
(m/z) 
Íon trap IT Frequência de 
ressonância (m/z) 
Tempo de voo  TOF Velocidade do tempo de 
voo  
Orbitrap orbitrap Frequência de 
ressonância (m/z) 
Ressonância ciclotrónica de ião 
com transformada de Fourier 








Este trabalho utilizou dois tipos de analisadores tandem (MS/MS), mais 
propriamente MS/MS no espaço, ou seja, dois analisadores de massa em série: 




1.6.1. Analisador de massa do tipo quadrupolo 
 
O analisador de massa quadrupolar consiste em quatro hastes cilíndricas ou 
hiperbólicas configuradas em uma formação quadrada com pares opostos (Figura 
1.8). O princípio foi inicialmente elaborado por Paul e Steinwegen em 1953 [90].  Um 
par de hastes opera com potencial positivo, enquanto o outro, opera a um potencial 
negativo, alternando o potencial entre si ao longo da trajetória dos iões. Este tipo de 
analisador possui como vantagens o tamanho, o ser compacto e de baixo peso, rápida 
taxa de varrimento, baixo custo, alta eficiência de transmissão e uma gama de massa 
até m/z 4000 [79]. 
 
Figura 1.8. Quadruplo com barras hiperbólicas e a potência aplicada [78]. 
 
O princípio baseia-se na separação dos iões de acordo com a razão m/z. O valor 
m/z é definido pela aplicação de uma corrente contínua (DC) combinada com 
radiofrequência (RF) nas barras. O campo elétrico produzido tem a função de filtrar os 
valores m/z selecionados por meio da alteração da trajetória dos iões. Segue abaixo 







Φ0 = +(𝑈 − 𝑉𝑐𝑜𝑠𝜔𝑡); −Φ0 = −(𝑈 − 𝑉𝑐𝑜𝑠𝜔𝑡)               (Equação 1.3) 
 
Onde Φ0 representa o potencial aplicado no par de barras; 𝜔, a frequência 
angular (em radiano por segundo);  𝑈, a voltagem da DC e 𝑉, a amplitude da voltagem 
da RF. 
As trajetórias dos iões entre as barras são influenciadas pelo campo elétrico. Os 
iões que não estão em ressonância com o campo aplicado terão as suas trajetórias 
instáveis e serão eliminados do sistema ao atingir as barras do quadrupolo [73,85]. As 
equações abaixo mostram dois fatores importantes para a definição de trajetória 
estável do ião (Equação 1.7): 
 








             (Equação 1.4) 
 
Onde, 𝑎𝑥 e 𝑞𝑥 são os fatores no eixo x, 𝑎𝑦 e 𝑞𝑦, fatores no eixo y,  𝑟0 (raio do 
quadrupolo) e 𝜔 (frequência angular). Apresentam valores fixos e os parâmetros 𝑈 
(voltagem da DC) e 𝑉 (amplitude da voltagem RF) são variáveis. A combinação desses 
dois fatores produz uma trajetória estável para o ião, a Figura 1.9 mostra as regiões 
estáveis para o eixo x e y. 
O quadrupolo pode ser utilizado em modo de varrimento de massa, porém esse 
método é indicado para análise qualitativa pelo fato de possuir baixa sensibilidade ou 
em modo de monitorização de ião selecionado (SIM, selected ion monitoring), onde o 
ião com m/z específico é detectado enquanto os outros iões de diferentes m/z são 
filtrados [79,91,92]. 
O analisador do tipo TQMS apresenta maior seletividade e sensibilidade em 
comparação com o quadrupolo único e consiste em três quadrupolos em série, sendo 
que o primeiro (Q1) e o terceiro (Q3) são considerados espectrómetros de massa, 
enquanto que o segundo (Q2) tem a função de atuar como célula de colisão, azoto ou 








Figura 1.9. Diagrama geral de estabilidade 2d para o movimento do ião. Os números indicam 




Figura 1.10. Diagrama do triplo quadrupolo (TQMS). 
 
O principal modo de varrimento é a monitorização de reação múltipla (MRM) para 
a análise quantitativa, onde o Q1 seleciona o ião precursor de interesse e outros iões 
gerados de diferentes m/z são excluídos no primeiro quadrupolo. Na célula de colisão, 
onde ocorre a dissociação induzida por colisão (CID - collision induced dissociation) 
os iões produto gerados são transferidos para o Q3, onde somente os iões produto 
selecionados serão detectados [78,79].  
No sistema triplo quadrupolo existem vários modos de análise (Figura 1.11). O 
modo de varrimento do ião produto consiste em selecionar o ião precursor no Q1 para 
em seguida colidir com o gás inerte e gerar iões fragmento para serem detectados, 






O modo de varrimento do ião precursor consiste em selecionar o ião produto 
específico no Q3 enquanto o Q1 realiza o varrimento de massa, este modo pode ser 
utilizado para detectar iões fragmento comuns numa classe de compostos. No modo 
varrimento de perda neutra, tanto Q1 quanto  Q3 realizam o varrimento de massa 
porém, com um deslocamento de massa constante entre os dois. A função deste modo 
é semelhante ao modo de varrimento do ião precursor, ou seja, é útil para a 
identificação dos compostos pela análise da perda de um fragmento neutro [78,79]. 
 
 
Figura 1.11. Diferentes modos de varrimento para o TQMS. 
 
 
1.6.2. Analisador de massa do tipo tempo de voo 
 
O primeiro analisador de massa do tipo tempo de voo foi construído por W. E. 
Stephens em 1946 [93]. O princípio básico de separação ocorre pelo tempo de voo 
dos iões, após serem acelerados em alta velocidade por um campo elétrico num tubo 
(drift tube), em que iões de menores massas moleculares chegam antes ao detector 






idealmente, exige uma fonte de ionização pulsada. A Figura 1.12 abaixo mostra um 
esquema de um TOF linear.  
 
Figura 1.12. Representação de um TOF linear. 
 





                                 (Equação 1.5) 
 
Onde 𝑒𝑧 é a carga total do ião com massa 𝑚 e 𝑈 é o potencial aplicado no 
processo, ou seja, a velocidade alcançada pelo ião é inversamente proporcional à raiz 
quadrada da massa. 
O ião percorre o tubo a uma velocidade constante até ser detectado. O tempo 
necessário para o ião atingir o detector é calculado pela relação entre a distância 𝑠 e 





                                         (Equação 1.6) 
 
Logo, o tempo 𝑡 é proporcional à raiz quadrada de  
𝑚
𝑧








                              (Equação 1.7) 
 
Teoricamente, quanto maior o percurso e o tempo de voo dos iões, maior é o 
poder de resolução porém, com o aumento do drift tube ocorre a perda dos iões após 
a colisão com moléculas de gás ou por dispersão angular do feixe de iões, diminuindo 
o desempenho do analisador. Uma das maneiras de melhorar a resolução é o uso de 






 O reflectron foi desenvolvido por Mamyrin em 1994 e é composto por uma série 
de lentes eletroestáticas localizadas ao final da trajetória de vôo que tem como função 
refletir os iões por meio de um campo eletrostático [94]. O refletor corrige o tempo de 
vôo dos iões, com valores m/z iguais, causadas pelas diferenças na energia cinética 
de dispersão. A Figura 1.13 mostra um esquema genérico de um reflectron. 







                     (Equação 1.8) 
Onde 𝐿1 e 𝐿2 são as distâncias de vôo antes e depois do reflectron, 
respectivamente e 𝑑 é o comprimento total de vôo no reflectron. 
 
 
Figura 1.13. TOF linear com reflectron, onde é possível identificar duas moléculas com 
valores m/z iguais, mas com energias cinéticas iniciais diferentes.  
 
O uso do reflectron pode aumentar em dez ou mais vezes o poder de resolução 
de massa deste equipamento em comparação com um TOF linear, porém possui a 
desvantagem de diminuir ligeiramente a sensibilidade devido à perda de íiões e à 
dispersão do feixe de iões, principalmente com iõess de maiores massas moleculares. 
Outro modo de aumentar a resolução é o uso do sistema de aceleração ortogonal 
(oa, orthogonal acelleration), que tem como função extrair os pulsos de iões de um 
feixe de iões contínuo por meio de uma aceleração pulsada ortogonal. Como exemplo, 
a fonte de ionização por eletrospray, que produz um feixe contínuo de iões, pode ser 






A amostra é ionizada no sistema por um feixe de iões contínuo os quais são 
enviados na direção da região do campo livre, seguindo a orientação original. Porém, 
ao aplicar uma voltagem na placa, os iões alteram a orientação original e movem-se 
em direção ortogonal para serem detectados no analisador de massa. Após ocorrer a 
alteração na direção, os iões são acelerados por um potencial e ocorre a separação 
por m/z.  
O oa-TOF pode ser empregado em sistemas lineares ou com reflectrons e possui 
vantagens em comparação com o TOF linear como: maior sensibilidade, maior poder 




1.6.3. Analisadores de massa híbridos 
 
Analisadores híbridos são sistemas que possuem dois ou mais espectrómetros 
de massa que atuam de modo combinado com o objetivo de obter as vantagens de 
cada analisador de massa num único instrumento. A Figura 1.14 mostra o princípio 
de funcionamento de um sistema híbrido QTOF-MS, que consiste em dois 
quadrupolos em série, sendo que o segundo tem a função de célula de colisão seguido 
do TOF com aceleração ortogonal e reflectron. Em alguns analisadores híbridos o 
segundo quadrupolo é substituído por um hexapolo [96], mas o princípio básico 
permanece o mesmo.  
No caso do QTOF-MS, em modo MS, os quadrupolos operam somente em 
radiofrequência, ou seja, têm somente a função de transmissão em que todos os iões 
são acelerados para o TOF. O espectro apresenta alta resolução e alta precisão de 







Figura 1.14. Esquema de um espectrómetro híbrido QTOF-MS. Adaptado de [78]. 
 
Em modo MS/MS, o Q1 tem a finalidade de selecionar os iões precursores de 
interesse. Então, os iões são acelerados por uma diferença de potencial entre 20 a 
200 eV para o Q2, onde ocorre o CID por meio das moléculas neutras de gás (árgon 
ou azoto). Os fragmentos gerados e os iões precursores restantes são acelerados 
ortogonalmente para serem refletidos no reflectron e finalmente serem detectados 
[79,89]. A Figura 1.15 resume possíveis combinações dos analisadores de massa.  
 
 









1.7. Objetivos da tese 
 
A tese teve como objetivo inicial quantificar os fármacos em efluentes para 
avaliar a persistência destes contaminantes. O desenvolvimento e a validação do 
método foram realizados por extrações em fase sólida (SPE) e HPLC-TQMS. A partir 
deste resultado preliminar, foram empregados diferentes processos de degradação 
destes poluentes como a cloração, fotólise e fotocatálise sob irradiação UV−Vis e Vis 
utilizando nanomateriais dopados com metais. Em seguida, os perfis cinéticos foram 
avaliados e as rotas de degradações juntamente com as estruturas dos TPs foram 
propostas por meio das análises dos padrões de fragmentações obtidos por UHPLC-
QTOF-MS. Por fim, as toxicidades por modelos computacionais (in silico) foram 
empregadas para identificar os potenciais tóxicos dos TPs. 
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Validação do método analítico por SPE 








A espectrometria de massa tandem (MS/MS) acoplada a técnicas de separação, 
como cromatografia líquida de alta performance (HPLC) e cromatografia em fase 
gasosa, tem sido notável nos últimos anos para a detecção de contaminantes em 
matrizes ambientais. Neste contexto, a validação do método analítico é necessária 
para garantir resultados confiáveis. 
A validação de um novo método analítico consiste em estabelecer parâmetros e 
requisitos mínimos para um procedimento analítico específico por meio de estudos 
para garantir a confiabilidade, consistência e precisão dos dados. 
Os parâmetros para a validação de um novo método podem sofrer alterações 
entre organizações nacionais e internacionais. A União Internacional de Química Pura 
e Aplicada (IUPAC, International Union of Pure and Applied Chemistry) possui um 
documento técnico para validação de métodos analíticos [1]. A US Food and Drug 
Administration (FDA) elaborou dois documentos para validação de métodos [2], um 
para validação de métodos analíticos e outro para validação de métodos bioanalíticos. 
Existem guias para validação de métodos em amostras específicas, conforme 
proposto pelo Escritório das Nações Unidas contra Drogas e Crime (UNODOC, United 
Nations Office on Drugs and Crime) para drogas biológicas e materiais apreendidos 
[3]. 
Os parâmetros utilizados para a validação do método foram: seletividade, 
linearidade, sensibilidade, precisão, limite de detecção e quantificação e robustez. 
− A seletividade é a capacidade de detectar o analito de interesse em uma amostra 
com componentes que podem interferir no resultado, como impurezas e produtos 
de degradação. A seletividade garante que o pico do analito seja exclusivamente 
do composto. 
− Linearidade é a capacidade do método para obter resultados linearmente 
proporcionais às concentrações de analito. 
− Sensibilidade é a capacidade do método para diferenciar duas concentrações. 






− O limite de detecção é a menor concentração de analito que pode ser detectada, 
mas não quantificada, enquanto o limite de quantificação representa a menor 
concentração de analito que pode ser quantificada. 
Este trabalho tem como objetivo otimizar os parâmetros de preparação de 
amostra e validar o método analítico por HPLC-TQMS para a análise de 
antidepressivos e anticancerígenos em matrizes ambientais. 
 
 
2.2. Validação do método analítico  
 
2.2.1. Químicos e reagentes 
 
Os padrões cloridrato de duloxetina (DUL), cloridrato de bupropiona (BUP), 
cloridrato de venlafaxina (VEN) e bromidrato de citalopram (CIT) foram adquiridos da 
TCI Chemicals (Zwijndrecht, Bélgica). O cloridrato de amitriptilina (AMI), cloridrato de 
trazodona (TRA) e metotrexato (MET) e o padrão interno cloridrato de amitriptilina-d3 
(AMI- d3) foram obtidos da Sigma-Aldrich Co (St. Louis, EUA) e a ifosfamida (IF) e 
monohidrato de ciclofosfamida (CP) foram adquiridos da Fluka (Buchs, Suíça). A água 
ultrapura foi preparada com o sistema Ultrapure Milli-Q (Barnstead International, 
Dubuque, EUA), o acetonitrila de grau LC-MS (ACN) foi adquirido da Sigma-Aldrich 
(Bedford, EUA) e o ácido clorídrico (HCl) foi adquirido da Fluka Chemical (Suíça). 
Todos os fármacos possuem grau de pureza acima de 98%. As soluções foram 
preparadas em concentrações de 1000 mg L−1 de cada composto em metanol e 
armazenadas a uma temperatura de 60 °C. 
 
 
2.2.2. Instrumentação  
 
A separação foi realizada numa coluna recheada de octadecilsilano (C18-Sunfire 
5 μm × 3 mm × 150 mm, Waters) num HPLC (Alliance, Waters 2695). A quantificação 
foi realizada num TQMS (Micromass Quattro Micro API, Waters) equipado com uma 




As condições ideais para a separação cromatográfica foram realizadas a uma 
temperatura de 35 °C, consistindo a fase móvel em água ultrapura com 0.1% de ácido 
acético (A) e acetonitrila (B): 0 min, 1% de B; 8 min, 100% B; 8−10 min, 100% B; 15 
min, 1% B. O fluxo foi de 0,3 mL min−1 e o volume de injeção das amostras foi de 10 
μL. O amostrador automático foi mantido a 4 °C.  
O espectrómetro de massa operou em modo de ionização positiva (ESI+) com 
voltagem capilar de 3 kV, temperatura da fonte de 120 °C, temperatura de 
dessolvatação de 350 °C, fluxo de gás de cone de 50 L h−1 e fluxo de gás de 
dessolvatação 750 L h−1. Foi utilizado o modo de monitorização de reações múltiplas 
(MRM). As análises de dados foram realizadas usando o software Waters MassLynx 
v4.1. 
2.2.3. Preparação de amostras 
Amostras de água superficial (250 mL) foram coletadas em garrafas âmbar e 
armazenadas em caixas térmicas até à chegada ao laboratório. As garrafas foram 
previamente descontaminadas. 
Dois filtros de membrana foram comparados na etapa de filtração da amostra: 
membrana de politetrafluoroetileno (PTFE) e de nylon, para identificar se existe a 
retenção dos compostos de interesse. A água potável foi utilizada sem ajuste do pH 
e os filtros de membrana tinham um tamanho de poro de 0,45 μm e a concentração 
foi de 1 mg L−1 de cada composto na mistura. 
Após a escolha da membrana com o melhor resultado, a amostra foi ajustada 
para pH 3 (2% de ácido acético) ou 7 (hidróxido de amônio a 5%). As amostras foram 
extraídas em cartuchos de extração em fase sólida em um fluxo de 5−8 mL min-1 
(Oasis HLB 200mg, 6 mL, Waters) previamente condicionadas com 5 mL de metanol 
e 5 mL de água ultrapura. 
Posteriormente o cartucho foi lavado com uma solução de 5 mL de água com 
metanol a 5%. Os cartuchos foram secos com fluxo de azoto e foram eluídos com 5 
mL de metanol e 2 mL de acetona/metanol (1:1). O resíduo seco foi reconstituído com 





2.2.4. Validação do método 
 
As águas superficiais foram coletadas para determinar a validação do método 
por meio do método de adição de padrão. As amostras foram previamente analisadas 
para verificar a ausência dos fármacos analisados.  
Para a validação, os seguintes parâmetros foram analisados: precisão, exatidão, 
linearidade, seletividade, limites de deteção e quantificação. Os parâmetros foram 
baseados seguindo o guia da International Conference for Harmonization (ICH) [4].  
A precisão foi calculada pela repetitividade por meio da adição de concentrações 
conhecidas dos fármacos em triplicados com as mesmas condições operacionais em 
um curto período de tempo. A exatidão foi obtida por ensaios de recuperação em que 
foram adicionadas concentrações de 40 e 400 ng L−1 em triplicado para avaliar o 
método de extração em fase sólida. A linearidade foi calculada pela curva de 
calibração externa com concentrações de 0,001 a 0,1 mg L−1.  
A seletividade foi obtida usando o espectrômetro de massa na identificação dos 
iões precursores e produtos dos contaminantes com duas transições (MRM) para 
cada composto, otimizando os parâmetros de energia de colisão e a voltagem do 
cone. 
Os limites de deteção (L.D) e quantificação (L.Q) foram calculados pela adição 
de padrão em amostras de água superficiais. O L.D foi definido pela razão sinal/ruído 
igual a 3 e o L.Q foi calculado pela razão sinal/ruído igual a 10. Foi escolhida uma 
transição MRM com maior sensibilidade para cada composto para ambos os 
parâmetros. 
Foi calculado o efeito matriz pela adição dos padrões após a etapa de SPE em 
concentrações de 40 e 400 ng L−1 nas amostras de água superficial e o método do 












2.3. Resultados e discussão 
 
2.3.1. Análise em HPLC-TQMS 
 
Duas transições MRM foram monitorizadas para cada composto com propósito 
de aumentar a seletividade da análise. As energias de colisões e a voltagem do cone 
foram otimizadas (Tabela 2.1). A Figura 2.1 mostra os cromatogramas dos 10 
fármacos em modo MRM numa mistura de padrões. 
 
Tabela 2.1. Condições para a quantificação dos compostos farmacêuticos. 















CIT 6,0 [M+H]+ 325>108,8 325>262 25 20 
VEN 5,5 [M+H]+ 278,1>57,7 278,1>260,1 25 15 
AMI 6,3 [M+H]+ 278,1>90,8 278,1>233 35 20 
BUP 5,4 [M+H]+ 240>184 240>166 25 15 
TRA 5,8 [M+H]+ 372>176,1 372>147,9 30 25 
DUL 6,2 [M+H]+ 298>153,9 298>43,7 15 15 
MET 5,6 [M+H]+ 454,9>308 454,9>175 30 15 
IF 7,1 [M+H]+ 260,9>153,9 260,9>91,8 40 20 
CP 7,2 [M+H]+ 261>139,9 261>119,8 35 20-25 






Figura 2.1. Cromatogramas em modo MRM. 
 
Após a otimização do método cromatográfico, foram testados diferentes 
solventes na amostra: água ultrapura, metanol e proporções de água:metanol de 
20:80 e 80:20. O racio de água:metanol (80:20) foi o que apresentou melhor resultado, 
conforme mostra a Figura 2.2. As amostras com metanol apresentaram picos duplos 
no composto MET (Figura 2.3) e esses resultados podem ser explicados por meio da 
perda dos analitos no volume morto da coluna, além de terem a intensidade de sinal 
inferior ao solvente 80/20.  
 






Figura 2.3. Cromatogramas com analítos na concentração de 10 mg L−1. (A) e (B) são 
cromatogramas do MET com 100% metanol e 100% água, respetivamente. 
 
2.3.2. Preparação da amostra - filtração 
 
A etapa de filtração é essencial para remover a matéria orgânica em suspensão 
em análises de contaminantes ambientais porém, pode haver adsorção de 
contaminantes orgânicos no material filtrante, de notar que existem poucos estudos 
da influência no processo de filtração. Kiehm e Dressman [5] investigaram a 
recuperação do fármaco prednisolona em diversos filtros de membrana e concluíram 
que as membranas de nylon e nylon/poliamida, ambas com 0,45 µm de diâmetro de 
poro, apresentaram baixas recuperações quando os primeiros 2 mL da amostra 
filtrada foram analisados. Ng e Cao [6] utilizaram filtros de membrana de 
polietersulfona com diâmetro de poro de 0,2 µm e verificaram que compostos 
hormonais (estrona, estradiol, 17α-etinil estradiol e testosterona) apresentaram 
retenção de até 96% da concentração inicial. Este trabalho comparou membranas 
filtrantes com 0,45 µm de diâmetro de poro de dois materiais: nylon e PTFE para 
verificar a adsorção. Os resultados mostraram que para a maioria dos compostos as 
membranas são equivalentes porém, para o composto DUL e AMI houve grande 






Figura 2.4. Recuperações dos fármacos em filtros de membrana de nylon e de PTFE. 
 
 
2.3.3. Preparação da amostra - extração em fase sólida 
 
Os ensaios da validação da extração em fase sólida foram realizados em água 
superficial previamente analisada para confirmar a ausência dos compostos de 
interesse. O pH das amostras foi ajustado para pH 3 e pH 7, por meio da diluição de 
ácido acético ou hidróxido de amônio, para determinar a influência do pH nas 
recuperações da SPE. Em análises multiresíduos é comum acidificar a amostra para 
uma melhor recuperação na extração com o objetivo de abranger diferentes grupos 
de contaminantes [7,8]. A escolha do adsorvente Oasis HLB (hydrophilic-lipophilic 
balance) foi pelo facto de ser indicado para compostos ácidos, neutros e básicos.  
Conforme observado na Figura 2.5 a extração com pH 3 obteve resultados mais 
satisfatórios, BUP, VEN, MET, CP e IF apresentaram resultados próximos na extração 
em ambos os pH, porém AMI, DUL e TRA resultaram em baixa recuperação em pH 
neutro. Schultz e Furlong concluíram que acidificando a amostra antes da técnica de 
SPE (Oasis HLB), resultou em uma melhoria na recuperação dos fármacos 
antidepressivos [9]. Sheng et al. ao quantificar antidepressivos em matrizes 
ambientais observou recuperações em cartuchos Oasis HLB entre 81,2% to 118% 





apresentaram pouca variação nas extrações. Por meio deste resultado, conclui-se que 
a acidificação da amostra é necessária. A Figura 2.6 resume o processo da extração 
em fase sólida. 
 
Figura 2.5. Recuperações nas extrações em fase sólida com diferentes condições de pH. 
 
 





2.3.4. Validação do método 
 
O método apresentou baixos limites de deteção e quantificação dos compostos 
(Tabela 2.2). Para cada composto foi aplicado o método da regressão linear para a 
reta de calibração. Os coeficientes de recuperação (r2) para todos os fármacos foram 
acima de 0,99 na faixa de concentração de 0,001 a 0,1 ng L-1. As recuperações em 
água superficial foram entre 80,2 % e 116,5% para ambas as concentrações (40 e 400 
ng L−1) e os desvios padrão relativos (RSD, relative standard deviation) foram 
inferiores a 20% (Tabela 2.3).  
 
Tabela 2.2. Limites de detecção e quantificação, linearidade e coeficiente de 
correlação. 
Composto L.D (ng L-1) L.Q (ng L-1) Linearidade (ng L-1) r2 
CIT 1,2 4 1-100 0,9974 
VEN 0,6 2 0,5-100 0,9954 
AMI 1,2 4 1-100 0,9980 
BUP 1,2 4 1-100 0,9962 
TRA 0,6 2 0,5-100 0,9976 
DUL 1,2 4 1-100 0,9952 
MET 1,2 4 1-100 0,9930 
CP 0,6 2 0,5-100 0,9952 
IF 1,2 4 1-100 0,9927 
 
Na ionização por eletrospray, o efeito matriz pode ocorrer devido à presença de 
componentes da matriz co-extraídos. Esse efeito foi largamente estudado em diversas 
matrizes [11,12,13]. O efeito matriz pode resultar na supressão do ião ou no aumento 
do sinal pelo que, estudar o efeito da matriz é relevante pela complexidade das 





∗ 100                           (Equação 2.1) 
 
Onde 𝑆𝑏 é a área do pico do analito na amostra com o padrão adicionado após 
a extração e 𝑆𝑎 é a área do pico do analito em solvente puro. Os resultados sem efeito 
de matriz são representados com valores de 100% e valores > 100% ou < 100% 





desvios causados pelo efeito matriz podem utilizar-se o método da adição do padrão 
interno, que consiste em adicionar concentrações conhecidas de um composto 
deuterado do analito de interesse com o objetivo de monitorizar as variações do sinal 
do analito analisado. Golovko et al. [14] quantificou antidepressivos em efluentes de 
estações de tratamento e o método do padrão interno foi empregado para correção 
dos efeitos de supressão ou aprimoramento dos iões. Ferrando-Climent et al. [15] 
analisou fármacos anticancerígenos em efluentes hospitalares e para diminuir o efeito 
matriz, foram adicionados padrões internos às amostras.   
Neste estudo foi utilizado como padrão interno AMI-d3. O ideal seria utilizar um 
padrão interno para cada composto, mas a análise tornava-se dispendiosa. Foram 
utilizadas duas concentrações para a análise do efeito matriz (40 e 400 ng L−1). 
Conforme a Tabela 4, ocorreu supressão do sinal do ião para a maioria dos compostos 
analisados. O método apresentou resultados satisfatórios para a análise ambiental, 
com variação de 75,5 a 104,8 % de efeito matriz e RSD menor que 15%. 
 
 
Tabela 2.3. Recuperações (Re) e efeito matriz (M.E) em concentrações de 40 and 400 
ng L−1. 
Composto 
Re (RSD %) n=3 
(40 ng L-1) 
Re (RSD %) n=3 
(400 ng L-1) 
M.E (RSD %) 
n=3 
(40 ng L-1) 
M.E (RSD %) 
n=3 
(400 ng L-1) 
CIT 115,0 (6,0) 98,2 (11,2) 93,9 (8,2) 84,0 (11,6) 
VEN 101,4 (15,7) 112,8 (1,3) 80,2 (7,3) 97,3 (4,7) 
AMI 87,3 (3,3) 84,5 (3,9) 89,6 (4,8) 97,7 (8,3) 
BUP 116,5 (1,2) 100,2 (15,9) 74,7 (9,3) 61,4 (5,9) 
TRA 92,6 (0,9) 110,7 (6,5) 85,8 (11,4) 68,3 (3,8) 
DUL 96,4 (2,0) 110,4 (0,8) 104,8 (11,6) 91,7 (8,0) 
MET 80,2 (4,4) 103,2 (1,3) 96,2 (11,8) 84,8 (9,1) 
CP 114,7 (7,4) 87,4 (7,5) 76,5 (3,8) 72,8 (0,6) 




2.3.5. Aplicação do método em matriz ambiental 
 
Amostras do efluente da WWTP de Lisboa e água para consumo humano foram 
coletadas com o objetivo de aplicar o método desenvolvido para nove fármacos 





maior concentração foi da CP (954 ng L−1), seguido da IF (947 ng L−1), podendo as 
elevadas concentrações das drogas citostáticas ser explicadas pela presença de 
efluentes de diversos hospitais de Lisboa. As concentrações encontradas para os 
outros fármacos foram: CIT, 236,5 ng L−1; VEN, 304,3 ng L−1; TRA, 16,1 ng L−1; DUL, 





O método para HPLC-TQMS apresentou baixos limites de detecção (entre 0,6 e 
1,2 ng L−1) e quantificação (entre 2 e 4 ng L−1) e o método utilizando SPE resultou em 
bons valores de recuperação, entre 80,2 % e 116,5% e os valores de RSD foram 
inferiores a 20%, o que não compromete a análise. O efeito matriz na análise de 
efluentes era esperado pelo facto de a amostra apresentar complexidade e 
efetivamente para a maioria dos compostos ocorreu a supressão dos iões. A seleção 
do material da membrada de filtração é essencial não só para a remoção da matéria 
orgânica, mas para os analitos de interesse, já que podem ficar retidos na membrana, 
afetando a análise. 
A análise em matriz real, efluente de ETAR, quantificou sete fármacos, com 
concentrações entre 16,1 ng L−1 para o composto DUL e 954 ng L−1 referente ao CP. 
O resultado demonstrou que o tratamento empregado na WWTP de Lisboa não 
removem totalmente os contaminantes estudados e provavelmente outros 
contaminantes emergentes podem estar presentes no efluente. Logo, incluir estes 
contaminantes na legislação ambiental poderia ser relevante. 
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Produtos de transformação do 
citalopram por processos de 





























Citalopram (CIT) pertence ao grupo dos fármacos antidepressivos da classe dos 
inibidores selectivos da recaptação da serotonina. Após o consumo, este fármaco 
pode alcançar diversas matrizes ambientais como águas superficiais, efluentes e 
águas subterrâneas visto que os tratamentos de efluentes convencionais não o 
eliminam completamente [1,2,3]. Porém, existem poucos estudos sobre a formação 
dos TPs do CIT por processos físicos e químicos [4,5]. 
A toxicidade dos TPs é um fator importante a ser considerado, pois podem 
apresentar características físicas e químicas diferentes do composto original [4], 
podendo ser mais tóxicos e mais persistentes, mas há poucos dados sobre a 
ecotoxicidade dos TPs de compostos farmacêuticos. Uma maneira de obviar a esta 
questão seria utilizar métodos computacionais (in silico) para estimar a toxicidade 
[6,7]. Existem várias metodologias para a previsão de toxicidade e cada método 
apresenta vantagens e limitações, tais como: alertas estruturais, modelos 
farmacocinéticos e modelos farmacodinâmicos, relação quantitativa estrutura-
atividade. 
O objetivo deste trabalho foi identificar a formação de TPs do CIT por meio de 
simulações controladas de processos que podem ocorrer no meio aquático e nas 
estações de tratamento de águas residuais: hidrólise; fotodegradação (sob irradiação 
UV−Vis) e cloração por cromatografia líquida de ultra performance acoplada a 
espectrometria de massa do tipo quadrupolo-tempo de voo (UHPLC-QTOF-MS) e, 
posteriormente, analisar amostras em efluentes e prever as toxicidades dos 
compostos por avaliação de toxicidade computacional. 
Este capítulo é uma representação integral do artigo: 
Osawa, R.A., Carvalho, A.P., Monteiro, O.C., Oliveira, M.C.,Florêncio, M.H., 
2019. Transformation products of citalopram: Identification, wastewater analysis and 
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Appendix A. Supplementary data 
 
Transformation products of citalopram: Identification, wastewater 
analysis and in silico toxicological assessment 
 
 
S1. Sample preparation and validation 
 
The effluent samples were previously filtered by nylon membrane (0.45 µm) and 
the pH was adjusted to 3 (2% acetic acid) for solid phase extraction (Oasis HLB 200mg, 
6 mL, Waters). The cartridges were preconditioned with 5 mL of methanol and 5 mL of 
ultrapure water and washed with 5 mL of ultrapure water containing 5% of methanol. 
The cartridges were dried with nitrogen flow, eluted with 5 mL of methanol and 2 mL 
of acetone/methanol (1:1). The dried residue was reconstituted with 0.1 mL of 
water/methanol (4:1) and stored at -4 °C for further analysis.  
The method showed low limits of detection and quantification (Table S1) through 
the signal-to-noise ratio (S/N), for L.D, S/N = 3 and for L.Q, S/N = 10. The correlation 
coefficient (r2) for CIT was above 0.99 at the concentration range of 0.0005 to 0.05 mg 
L-1. Recoveries were between 98.2% and 115.0% for both concentrations (40 and 400 
ng L-1) and the relative standard deviations were less than 20% (Table S1). 
In electrospray ionization, a matrix effect may occur due to the presence of co-
extracted matrix components. The matrix effect may result in ion suppression or 
enhancement in environmental contaminant analyzes, therefore, studying the matrix 
effect is relevant because of the complexity of the environmental matrices. The matrix 




∗ 100                                          (Equation S1) 
Where, 𝑆𝑏 is the analyte peak area of the effluent sample with the standard added 
after the extraction and 𝑆𝑎 is the analyte peak area in effluent sample. Results with no 
matrix effect are represented with values of 100% and values >100% or <100% 








Table S1. Recoveries, matrix effect (M.E), limits of detection (L.D) and quantification (L.Q) and 
correlation coefficient (r2) of CIT. 
Compound 
Re (RSD %) 
n=3 
(40 ng L-1) 
Re (RSD %) 
n=3 










CIT 115.0 (6.0) 98.2 (11.2) 80.8 (6.6) 2.4 8 0.997 
 
 
Table S2. Ecotoxicity prediction of CIT and its TPs by TEST (all results are expressed in mg L-1). 
Compound F.  Minnow 96-h LC50 D. magna 48-h LC50 
T.  Pyriformis 48-h 
IGC50 
CIT 1.20 0.36 7.99 
TP-245 4.20 0.83 30.79 
TP-261 5.62 5.85 97.50 
TP-311 1.25 1 9.51 
TP-323 4.73 2.08 19.12 
TP-325 0.57 1.13 6.51 
TP-327 1.30 2.81 17.66 
TP-337 2.29 2.06 24.17 
TP-339A 0.59 0.72 5.54 
TP-339B 3.32 1.33 17.66 
TP-341A1 a a a 
TP-341A2 3.18 1.58 22.06 
TP-341B 17.78 25.38 22.63 
TP-343 4.56 3.14 8.33 
TP-353 0.93 2.19 9.47 
TP-355A a a a 
TP-355B 5.50 2.93 34.05 
TP-359 7.53 6.68 12.43 

















Table S3. Mutagenicity and carcinogenicity prediction of CIT and its TP by VEGA plataform. (positive 
results is indicated by + and negative by -). 
Compound Mutagenicity ___ Carcinogenicity 
 Consensus method 
 
CAESAR  ISS  
IRFMN/
Antares 
CIT -  + + - 
TP-245 -  - - - 
TP-261 -  + - - 
TP-311 -  - + - 
TP-323 -  + - - 
TP-325 -  - + + 
TP-327 -  - + - 
TP-337 -  + - + 
TP-339A -  - + + 
TP-339B +  + - - 
TP-341A1 -  + + + 
TP-341A2 -  + + - 
TP-341B -  + - + 
TP-343 -  - + + 
TP-353 -  - - + 
TP-355A -  - + + 
TP-355B +  + + - 

























Fig. S3. Pathway proposed for TPs formed by photodegradation. 
 









Fig. S5. MS/MS spectrum and proposed structures for TP-311. 
 
 
Fig. S6. MS/MS spectrum and proposed structures for TP-339A. 
 
 








Fig. S8. MS/MS spectrum and proposed structures for TP-341A1. 
 
 
Fig. S9. MS/MS spectrum and proposed structures for TP-341A2. 
 
 








Fig. S11. MS/MS spectrum and proposed structures for TP-355A. 
 
 
Fig. S12. MS/MS spectrum and proposed structures for TP-343. 
 
 







Fig. S14. MS/MS spectrum and proposed structures for TP-323. 
 
 
Fig. S15. MS/MS spectrum and proposed structures for TP-339B. 
 
 








Fig. S17. MS/MS spectrum and proposed structures for TP-353. 
 
 
Fig. S18. MS/MS spectrum and proposed structures for TP-355B. 
 
 








Fig. S20. MS/MS spectrum and proposed structures for TP-245. 
 
 















































Foram propostos dezassete TPs do CIT por meio das análises dos padrões de 
fragmentação nos espectros MS/MS adquiridos pela espectrometria de massa de alta 
resolução, sete deles nunca foram reportados. Estes TPs foram formados em três 
condições experimentais: hidrólise, fotólise e cloração com o objetivo de simular 
processos físicos que ocorrem no meio ambiente e em estações de tratamento de 
efluentes. Foi constatado que três deles: TP-339A (3-oxo citalopram, C20H19FN2O2) 
TP-311 (desmetilcitalopram, C19H19FN2O) e TP-341A1 (citalopram-N-oxido, 
C20H21FN2O2) são metabolitos humanos, em outras palavras, estes produtos também 
podem ser formados por processos abióticos. Foram observados processos de 
hidroxilação, oxidação e demetilação da molécula parente na geração dos TPs. Foi 
notado que os quatro TPs identificados no processo de hidrólise e o CIT 
permaneceram estáveis ao longo do experimento (480 min) enquanto que ao fim de 
240 min durante a fotólise, o CIT e quatorze TPs foram parcialmente ou 
completamente eliminados do sistema. Na literatura, o CIT foi degrado após 30 min 
sob radiação UV [5]. Durante a cloração, embora o CIT foi rapidamente degradado 
com aproximadamente 98% de remoção após 1 h, os TPs de maneira geral 
permaneceram estáveis. Estudos indicaram uma remoção de 95% do CIT com dióxido 
de cloro e 90% durante a cloração em efluente biológico [5,8].  
As predições in silico dos TPs na ecotoxicidade com os parâmetros: 96-h F. 
minnow LC50; 48-h D. magna LC50; 48-h T. pyriformis IGC50 mostraram uma toxicidade 
menor que o CIT, embora para a maiorias dos TPs, os valores preditos foram abaixo 
de 10 mg L-1. Nas predições de mutagenicidade, somente dois TPs apresentaram 
potencial mutagénico: TP-339B eTP-355B. Entretanto, para a carcinogenicidade, ao 
menos dez TPs mostraram resultados positivos em pelo menos dois modelos.  
Amostras de efluentes foram preparadas e extraídas por SPE, em que o método 
foi devidamente validado, para a quantificação do CIT e deteção dos TPs previamente 
identificados. O CIT foi quantificado na concentração de 137 ng L−1 no efluente e 227 
ng L−1 no influente e os TP-311 e TP-341A1 foram detetados. Estes TPs podem ser 
metabolitos do CIT ou podem ter sido formados durante o tratamento terciário, que é 












1. Collado, N., Rodriguez-Mozaz, S., Gros, M., Rubirola, A., Barcelo, D., Comas, J.,  
Rodriguez-Roda, I., Buttiglieri, G., 2014. Pharmaceuticals occurrence in a WWTP with 
significant industrial contribution and its input into the river system. Environ. Pollut. 185, 
202–212. doi:10.1016/j.envpol.2013.10.040 
 
2. Sheng, L.-H., Chen, H.-R., Huo, Y.-B., Wang, J., Zhang, Y., Yang, M., Zhang, H.-X., 
2014. Simultaneous determination of 24 antidepressant drugs and their metabolites in 
wastewater by ultra-high performance liquid chromatography–tandem mass 
spectrometry. Molecules 19, 1212–1222. doi:10.3390/molecules19011212 
 
3. Silva, L.J.G., Pereira, A.M.P.T., Meisel, L.M., Lino, C.M., Pena, A., 2014. A one-year 
follow-up analysis of antidepressants in Portuguese wastewaters: occurrence and fate, 
seasonal influence, and risk assessment. Sci. Total Environ. 490, 279–287. 
doi:10.1016/j.scitotenv.2014.04.131 
 
4. Beretsou, V.G., Psoma, A.K., Gago-Ferrero, P., Aalizadeh, R., Fenner, K., Thomaidis, 
N.S., 2016. Identification of biotransformation products of citalopram formed in activated 
sludge. Water Res. 103, 205–214. doi:10.1016/j.watres.2016.07.029 
 
5. Horsing, M., Kosjek, T., Andersen, H.R., Heath, E., Ledin, A., 2012. Fate of citalopram 
during water treatment with O3, ClO2, UV and fenton oxidation. Chemosphere 
89, 129–135. doi:10.1016/j.chemosphere.2012.05.024 
 
6. Fatta-Kassinos, D., Vasquez, M.I., Kümmerer, K., 2011. Transformation products of 
pharmaceuticals in surface waters and wastewater formed during photolysis 
and advanced oxidation processes - degradation, elucidation of byproducts and 
assessment of their biological potency. Chemosphere 85, 693–709. 
doi:10.1016/j.chemosphere.2011.06.082 
 
7. Negreira, N., Regueiro, J., Lopez de Alda, M., Barcel o, D., 2015. Transformation of  
tamoxifen and its major metabolites during water chlorination: identification 
and in silico toxicity assessment of their disinfection byproducts. Water Res. 85, 
199–207.  doi:10.1016/j.watres.2015.08.036 
 
8. Hey, G., Grabic, R., Ledin, A., la Cour Jansen, J., Andersen, H.R., 2012. Oxidation of 
pharmaceuticals by chlorine dioxide in biologically treated wastewater. Chem. 











Produtos de transformação da 
duloxetina por processos de 
































Duloxetina (DUL) é um fármaco antidepressivo da classe dos inibidores seletivos 
da recaptação de serotonina e noradrenalina e assim como o CIT, também é 
encontrado em matrizes ambientais como águas superficiais e efluentes [1,2]. Na 
literatura, somente um estudo elucidou TPs do DUL por meio da fotodegradação [3].   
Este trabalho teve como objetivo elucidar os TPs originados da degradação do 
fármaco antidepressivo DUL pelos processos de hidrólise, fotólise por radiação 
UV−Vis e cloração por meio da técnica de espectrometria de massa de alta resolução. 
Adicionalmente, amostras da ETAR foram analisadas e a toxicidade in silico 
calculadas. Este capítulo é uma representação integral do artigo: 
Osawa, R.A., Carvalho, A.P., Monteiro, O.C., Oliveira, M.C.,Florêncio, M.H., 
2019. Degradation of duloxetine: Identification of transformation products by UHPLC-
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Appendix A. Supplementary data 
 
 
Degradation of duloxetine: Identification of transformation products 




S1. Method validation 
 
For the validation of the method the following parameters were studied: Linearity, 
limit of detection and quantification, precision, recovery and matrix effects. The 
validation of the method was performed in MS mode. The linearity of the DUL was 
obtained by linear regression, which resulted in a determination coefficient (r2) of 0.995 
in concentrations between 0.01 and 25 ng/ml. Limits of quantification (L.D) and 
detection (L.Q) were calculated by signal-to-noise ratio (S/N) in MS mode (full scan), 
for L.D, S/N = 3 and for L.Q, S/N = 10, resulting in L.D = 3.5 ng/L and L.Q = 10 ng/L. 
Recoveries for SPE were determined by spiked samples at low (40 ng/L) and high 
concentrations (400 ng/L) in triplicate that resulted in recoveries of 96.4 and 110.4%, 
respectively. and the relative standard deviations were less than 20% (Table S1). 
Matrix effects (M.E) may significantly influence the analyte signals in complex matrices, 
especially when using electrospray ionization (ESI), because it may result in the 
increase or suppression of the signal of the target compound, causing a poor accuracy. 
The M.E was estimated by the difference of analyte peak area of the sample with the 
standard added after the extraction (100 ng/L) and the analyte peak area of the non-
spiked sample. 
Table S1 Recoveries, matrix effect (M.E), limits of detection (L.D) and quantification 
(L.Q) and correlation coefficient (r2) of DUL 
Compound 









L.D (ng/L) L.Q (ng/L) r2 












Fig. S1 Chromatograms (MS mode) of DUL and TPs. 
 
Fig. S2 MS/MS spectra of (a) DUL-ISO1 and (2) DUL-ISO2. 
 
 







Fig. S4 MS/MS spectrum of TP-328A. 
 
 
Fig. S5 MS/MS spectrum of TP-328B. 
 
 







Fig. S7 MS/MS spectrum of TP-348. 
 
 
Fig. S8 MS/MS spectrum of TP-290. 
 
 






Fig. S10 MS/MS spectrum of TP-332. 
 
 











Este trabalho elucidou onze TPs proveniente do DUL pelos processos de 
hidrólise, fotólise e cloração em condições laboratoriais utilizando água superficial 
como matriz. O uso do UHPLC-QTOF-MS se mostrou uma ferramenta poderosa para 
a elucidação das estruturas químicas dos TPs. Adicionalmente, nove destes TPs 
nunca foram discutidos anteriormente. Na hidrólise, o DUL apresentou estabilidade 
em quatro dias e não foi detetado TPs durante este processo. Ao longo da fotólise 
foram gerados nove TPs e após 30 min, o DUL foi completamente eliminado assim 
como todos os TPs, foi observado também a formação de dois isómeros do DUL, 
porém não foi possível identificar as estruturas devido à semelhança dos padrões de 
fragmentação obtidos nos espectros MS/MS. Na cloração, o DUL foi degradado após 
24 h e somente dois TPs foram formados.  
As predições in silico foram realizados com quatro parâmetros de ecotoxicidade: 
96-hr F. minnow LC50, 48-hr D. magna LC50 and T. pyriformis IGC50 e 96-hr green algae 
EC50. A maioria dos TPs resultou em uma menor toxicidade em comparação com o 
DUL, porém o TP-332 mostrou ser mais tóxico que o composto parente para todos 
estes parâmetros. A mutagenicidade foi realizada em três métodos QSARs no qual 
somente o TP-330 (formado somente pela radiação UV−Vis) apresentou 
mutagenicidade positiva para todos os métodos.  
Amostras de efluentes foram extraídas por SPE e validadas. O DUL foi 
quantificado nas concentrações de 95,5 ng L−1 no influente e 79,6 ng L−1 no efluente, 
ou seja, houve uma remoção de 17%. O TP-332, que em nosso experimento foi 
formado durante a cloração, foi detetado no efluente. Para futuras pesquisas, é 
essencial analisar em efluentes de diferentes fontes e realizar ensaios in vivo ou in 
vitro para verificar o potencial tóxico destes TPs. 
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Degradação fotocatalítica da 
amitriptilina, trazodona e venlafaxina 




A fotocatálise é uma das tecnologias mais promissoras para a degradação de 
contaminantes em matrizes ambientais, técnica que consiste em decompor o poluente 
por fotões através de um catalisador. O fotocatalisador mais amplamente utilizado é o 
TiO2 [1] por apresentar estabilidade química e baixo custo porém, é limitado pela baixa 
capacidade de absorção de luz visível. Contudo, métodos como sensibilização, 
dopagem ou formação de nanocompósitos com semicondutores têm como objetivo 
melhorar a capacidade de absorção do fotocatalisador [2,3,4].  Nanofios de titanato 
foram modificados com 1% de dopagem com cobalto (Co-TNW), desenvolvido 
anteriormente pelo grupo de pesquisa da Prof. Dr. Olinda C. Monteiro do Centro de 
Química e Bioquímica da Faculdade de Ciências da Universidade de Lisboa. Este 
fotocatalisador foi utilizado na remoção de vários poluentes sob radiação UV-Vis [5].  
Este trabalho teve como objetivo avaliar a eficiência do Co-TNW na remoção de 
três fármacos antidepressivos (AMI, TRA e VEN) sob radiação UV-Vis. Estes 
fármacos são frequentemente detectados no meio ambiente, o que mostra que não 
há uma total eliminação em sistemas de tratamento de efluentes. Estudos mostraram 
que a AMI teve uma remoção de aproximadamente 85% na ETAR [6], seguida da 
VEN, com 50% [7] e TRA, com 35% de eficiência [8]. Adicionalmente, TPs foram 
elucidados pelas análises de padrões de fragmentação em modo MS/MS obtidos pela 
cromatografia líquida de ultra alto desempenho acoplada a espectrometria de massa 
do tipo quadrupolo/tempo de voo. Por último, a toxicidade dos TPs foi avaliada por 
modelos de relações quantitativas estrutura-atividade.  
Para o complemento deste trabalho, foi realizado um experimento de 
degradação do AMI sob outra radiação, a visível, com o objetivo de simular a radiação 
solar utilizando o Co-TNW como catalisador para identificar a formação dos TPs sob 
este tipo de radiação. 
Este capítulo é uma representação integral dos artigos: 
Osawa, R.A., Barrocas, BT., Monteiro, O.C., Oliveira, M.C., Florêncio, M.H., 
2019. Photocatalytic degradation of amitriptyline, trazodone and venlafaxine using 
modified cobalt-titanate nanowires under UV−Vis radiation: Transformation products 




Osawa, R.A., Barrocas, BT., Monteiro, O.C., Oliveira, M.C., Florêncio, M.H., 
2019. Visible light photocatalytic degradation of amitriptyline using cobalt doped 
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u+,	-/		, 4:vw.	-/	5	
	-CuB/,	-























 !"#$$%&'$%&()*+,!-$ ./!01/2$3 $21$113(4*5,!6 7-891 #1 78 7 $8!-9997::-8(;1)<,!"#-.9 $/())1)=,!091-3 12$3>9!-1#-$$2>9!?19$11$11$9 !@A 1//B$7-AC8C/7C-/0DE8 9$1$$1/1 /()F*)+,!A92 GHIGJGKL2191 !-GHMGMLGHMGNOL2$$2>9/()4,!-GHIGJGKL2# / 76P819$ !6$$1$Q21/#%1!6$1$76@0825+R ::-()S,19 27TU?819+<R ()5,V7-E6819F+R W();,!-199$$19-!A $$/$ $(=<1=),!-1/97-?:8 7-?-81/X -A= 9!?19  $ 1$  $1V9(==*=Y,!-$ $/ $$!01-?:#9)R $7D/-?:899ZT*T(=+,!- 9>9WD/-?:1
















































































































































































































































































































































































































E+A.&&(, !RFG5FG&$#'%28H13G ?&211&'&'''&@&,(%-*..-%'(+(,A4++'EFI&'%2#'2%+-'A+'(+(,< C '56 =;89 D< "B>?,%( $%#2%&(%(+89 D< RBC>?#(%%(*(%'&'&&''+'3S+,(%'2+'A.0'&$#'%2



































































































































































































































































































































































































































































































































































































































 A@iF>L=> XGB G BG G G!B! G j j jA
BCD
 XDC XBD BO$ X!$ GDBX GBB j j jA




 m j j jA
BCO XV XB  $ XVV G$VO XC j j jA
 GX XDG XBC BVVV XX$ B!$D XOB j j 
A
 GB
 X C X G OCO X X CCV G!D j M jA
 GB GX! XGG V D X C B!CD XOB j j jA
 GD  GG XXD !CD XBO D$B  V$ j j ji= 
 m  BV! GXX 
 m j M MA 
 DB 
 m CBGV X V 
 m M M MA 
 VD 
 m GGDGO XBC 
 m M M MA 
 !X
 
 m  GBDB XGX 
 m M M MA 
 !X 
 m COGB X D 
 m M M MA 
 !B 
 m CCC X  
 m j M 
A 
 $O 
 m BO XGB 
 m M M MA 
 $$ 
 m GVGVC XBG 
 m M M 
PQL OCO GXX GX D GXX GBO GXX j j jABOD




























































































































































































































































































































































































CE0DYCjE!l fY  -D	m






























































































































































































































































































































































































































































































































Appendix A. Supplementary data 
 
 
Photocatalytic degradation of amitriptyline, trazodone and venlafaxine using 
modified cobalt-titanate nanowires under UV−Vis radiation: Transformation 
products and in silico toxicity 
 
 
Table S1. Physico-chemical parameters of tap water. 
Parameters Value 
Alkalinity (mg/L CaCO3) 46 
pH 7.3 
Conductivity (µS/cm, 20 
ºC) 
1.7e2 
DOC (mg/L) 1.0 
[NH3] (mg/L) < 0.13a 
[NO3−] (mg/L) 2.2 
[PO43−] (mg/L) < 0.020a 
[Cl−] (mg/L) 21 
[SO42−] (mg/L) 20 













































































































































































































































































































































































































































































































































































































Visible light photocatalytic degradation of amitriptyline using cobalt doped 
titanate nanowires: Kinetics and degradation pathways 
 
Abstract 
Pharmaceutical compounds have been frequently detected in environmental matrices 
such as effluents, surface water and drinking water which is a matter of concern. 
Because of this, the use of photocatalysis has been highlighted as a way to remove 
these contaminants from water systems and several photocatalysts have been 
developed for this purpose. In this study, cobalt-doped titanate nanowires (Co-TNW) 
were used as a catalyst for the degradation of amitriptyline (AMI) in tap water under 
artificial sunlight. The kinetic was monitored and additionally, the transformation 
products (TPs) were elucidated by high-resolution mass spectrometry. When 
comparing to AMI photolysis, the results demonstrated that the degradation rate of AMI 
was nearly twice with the catalyst. As a result of the photocatalytic degradation 
process, nine TPs were generated and their degradation pathways were proposed. 
Three of these TPs have never been described in the literature. In the photocatalytic 
studies, the Co-TNW presented low catalytic activity under visible light for TPs which 
shows that their formation may be relevant for toxicity and photodegradation studies. 
 
Keywords: Photocatalysis; Cobalt-doped titanate nanowires; Visible light radiation; 




Amitriptyline (AMI) is a tricyclic antidepressant mainly used to treat major 
depressive and anxiety disorders. After consumption, the drug is excreted mostly by 
urine, thus reaching the wastewater treatment plant (WWTP) and consequently the 
surface waters, since conventional wastewater treatments are not effective for the 
removal of these contaminants. Several studies revealed that AMI had a removal 
between 65%−85% in WWTPs (Kasprzyk-Hordern et al. 2009; Baker and Kasprzyk-
Hordern 2013); and were detected in surface water and tap water in concentrations of 
71.6 ng/L (Baker and Kasprzyk-Hordern 2011) and 1.4 ng/L (Togola and Budzinski 





Additionally, there is a concern about the transformation products (TPs), which 
are products generated in the environment and in the WWTP by biological or physical-
chemical processes of the parent compound. Some studies have noticed the presence 
of TPs in different environmental matrices, including effluents wastewater (Aymerich 
et al. 2016; Beretsou et al. 2016; Li et al. 2016), surface waters (Aymerich et al. 2016; 
Boix et al. 2016; Li et al. 2016) and soil (Li et al. 2013). The TPs may present 
persistence or toxicity superior than the parent compound (Escher et al. 2011). 
Therefore, new technologies are needed to remove these contaminants and their TPs 
in order for them to do not affect the aquatic biota and human health. 
Photocatalysis is one pollutant degradation method that has been outstanding in 
the last decades. Most of the photocatalytic studies use nanocrystalline TiO2 as 
catalyst for the removal of pollutants since this material presents low cost, long-term 
stability and it is environment-friendly. However, it has the limitation of having low 
radiation absorptive capacity under visible light spectrum and high photo-generated 
charge carriers recombination rate. Nevertheless, methods of metal doping, 
sensitization or formation of nanocomposites with other semiconductors have been 
proposed to overcome this disadvantage by enhancing the photocatalytic activity 
(Gnanasekaran et al. 2016; Bomila et al. 2018; Barrocas et al. 2019). These methods 
have been showing higher efficiency toward pollutant removal in environmental 
samples.  
In our previous study, titanate nanowires modified by cobalt doping (Co-TNW) 
were synthesized and an increase of the visible radiation absorption, together with a 
decrease on the recombination rate was noticed. Overall, the use of Co-TNW as a 
photocatalytic has proved to be effective in the removal of pollutants under UV−Vis 
radiation (Barrocas et al. 2016; Osawa et al. 2019).  
The objective of this work was to evaluate the degradation of AMI using Co-TNW 
as a photocatalyst under artificial solar light. In addition, the elucidation of the TPs 
using the high-resolution mass spectrometry enabling us to, finally, propose, the 




The amitriptyline hydrochloride (≥ 98%) analytical standard was purchased from 




Scientific (USA). The photocatalyst was synthesized by hydrothermal approach 
previously described applying a Co-doped amorphous precursor, in which its 
characterization has already been discussed (Barrocas et al. 2016). 
2.2. Photocatalysis study 
Tap water was collected from the local drinking water supply and the physico-
chemical parameters were previously reported (Osawa et al. 2019). The water samples 
(150 mL) were spiked with the target compound AMI with the concentration of 10 mg/L. 
Additionally, 15 mg of the Co-TNW powder were used for the photocatalysis 
experiments and the samples under study were firstly left for 1 h in the darkness for 
adsorption equilibrium and then they were irradiated with artificial solar light. Aliquots 
were withdrawn from the photoreactor at designated time intervals: 0 min, 15 min, 30 
min, 1 h, 1.5 h, 2 h, 3 h, 5 h and 8 h, after which they were centrifuged and stored at 
−80 °C for further analyses. 
Photodegradation experiments were performed using an arc lamp housing with 
xenon arc lamp power supply (Newport, USA). The radiation source was a 500 W 
mercury-xenon arc lamp (Newport, USA), emitting radiation in the visible and near UV 
range. A 250 mL borosilicate glass with recirculation of water for cooling was employed 
to cut off the UV radiation emitted by the lamp to simulate solar radiation, and the 
photoreactor was placed 30 cm away from the source of radiation. 
2.3. Instrumentation 
AMI and its TPs were analyzed by an UHPLC UltiMate 3000 LC system (Thermo 
Fischer Scientific, Germany) coupled to a mass spectrometer QTOF Impact II (Bruker 
Daltonics, Germany). Details of the instrumentation parameters were previously 
described elsewhere (Osawa et al. 2019). The TPs were elucidated by the analysis of 
the MS and MS/MS spectra, with a mass error of less than 5 ppm, enabled to identify 
the monoisotopic mass of the parental ion and its fragments, respectively. 
3. Results and discussion
3.1. Photodegradation experiments 
In the photocatalysis experiments, AMI showed a removal rate of 41%, with 
respect to the initial concentration whereas when photolysis was used it showed a 22% 




matrices such as surface waters this drug exhibits a certain removal under solar 
radiation. The result is in agreement with Chen et al. (2017) who demonstrated that 
the AMI degraded in a solution of fulvic acid. Just for a matter of comparison, our 
previous study reported the removal of 90 % of AMI under UV−Vis radiation in 30 min 
using Co-TNW as catalyst (Osawa et al. 2019).   
The analyses of AMI photodegradation rates discussed in this report allowed us 
to study the kinetics of removal of this drug. As shown in Fig. 1b, the photocatalytic 




= 𝑘𝑟𝑡 (1) 
where 𝐶0 and 𝐶 are the concentration of AMI at time zero and at time 𝑡, 
respectively, and 𝑘𝑟 is the degradation rate constant. The pseudo-first order constants 
in photocatalysis and photolysis were 𝑘𝑟 = 0.0617 h
−1 and 𝑘𝑟 = 0.0366 h
−1, respectively.
Our experiment revealed nine TPs in the photolysis and photocatalysis 
processes. The amount of TPs increases with the time of irradiation, and it is higher 
when Co-TNW was used as catalyst, which makes sense since the degradation rate 
of AMI was higher in photocatalysis (Fig. 1c−d). The peaks areas of TPs were 
normalized from the peak area of AMI at time 0 min. The TPs that presented larger 
relative areas were TP-8 and TP-9, in both processes after 8 h of experiment. 
Nevertheless, it was observed that no degradation occurred with most TPs during the 
8 h of irradiation, Analyses of the MS/MS spectra for elucidation of TPs can be found 
in section 3.2. Overall, since TPs seems to be not eliminated under the experimental 
conditions used, their formation during AMI degradation should be relevant and should 
be considered. The main reactions for the formation of these TPs are hydroxylations 







Fig. 1 (a) Photolysis and photocatalysis of amitriptyline (AMI); (b) pseudo-first order 
kinetics; evolution profiles of transformation products (TPs) during photolysis (c) and 






Fig. 2 Proposed degradation pathways of amitriptyline (AMI). 
 
3.2. Elucidation of TPs 
For identification of the chemical structures of TPs, in the fragmentation patterns 
obtained from MS/MS spectra, some neutral losses were monitored. Table 1 shows 
the high-resolution mass data, the elemental formula of product ions from the parent 
compound and the relative mass errors (ppm). Neutral loss of H2O may indicate the 
formation of one OH group by an hydroxylation process and we suggest that four TPs 
(TP-1, TP-2, TP-3 and TP-4) were formed only by this processes. Three of these TPs 
(TP-1, TP-3 and TP-4) have already been identified and discussed in our previous work 
in which AMI was degraded by UV−Vis radiation (Osawa et al. 2019). Briefly, TP-1 was 
generated by hydroxylation of the β-carbon of the aliphatic chain because the loss of 
H2O was identified in the fragment ion at m/z 249 (C18H17O+) from which the fragment 





because neutral loss of H2O was detected from the m/z 294 (C20H24NO+) to m/z 276 
(C20H22N+). Finally, we suppose TP-3 could have been originated from the 
hydroxylation of TP-1 or TP-2 because two eliminations of H2O were detected in the 
fragmentation pattern of MS/MS spectrum, firstly from the parent ion at m/z 310 
(C20H24NO2+) to m/z 292 (C20H22NO+) and, subsequently, to m/z 274 (C20H20N+).  Two 
H2O eliminations were detected in the MS/MS spectra of TP-4, however, unlike TP-3, 
we believe that hydration of the alkene of the aliphatic chain occurred.  
TP-5 was most probably generated by a hydroxylation process, however, 
elimination of H2O has not been identified in the MS/MS spectrum, therefore, the OH 
group may be attached to the aromatic ring. TP-6 was presumably formed from 
hydration of alkene of TP-5. Both TPs were also elucidated in our previously published 
work (Osawa et al. 2019). 
The neutral loss of dimethylamine oxide (C2H7NO) may demonstrate the 
formation of N-oxide group. That elimination was observed in the MS/MS spectrum of 
TP-7, the discussion of which was previously reported (Osawa et al. 2019). The 
elimination of carbon monoxide (CO) may determine the formation of ketone, possibly 
by an oxidation process. Therefore, we believe that TP-8 was formed by an oxidation 
of alkene from TP-2, Zhang et al. (2016) demonstrated the process of oxidation of 
alkenes by photocatalysis and proton-reduction catalysis using visible light. The 
fragment ion at m/z 209 (C15H13O+) showed the elimination of N,N-dimethylethanamine 
(C4H11N) plus CO, which supports the hypothesis of oxidation of alkene, and the 
fragment ion at m/z 191 (C15H11+) exhibited the loss of H2O, which indicates the 
presence of the OH group, possibly bound to cycloheptane.  
The MS/MS spectrum of TP-9 showed the elimination of CO at m/z 195 
(C14H11O+) resulting from m/z 233 (C15H11O2+) in which the oxidation reaction probably 
occurred in cycloheptane, Calza et al. (2008) identified oxidation in the heterocyclic 
group of imipramine (compound similar to the AMI) in the photocatalysis process. 
Additionally, losses of C2H7NO plus H2O at m/z 245 were identified.  We believe that 
these were two hydroxylation reactions, one at the tertiary amine carbon and the other 
at cycloheptane, respectively. This hypothesis is reinforced through the fragment at 
m/z 223 (C15H11O2+) from parent ion (C20H22NO3+), that indicates the loss of C5H11NO, 







Table 1. AMI TPs, retention times (Tr), fragment ions and mass error. 

































































































































































This study demonstrated that AMI was not completely degraded in tap water after
8 hours under artificial solar light. More precisely AMI was removed at about 41% of 
the initial concentration by photocatalysis when compared to 22% in the absence of 
the catalyst. In other words, AMI may exhibit persistence in the environment when 
exposed to solar radiation, which may be a matter of concern. In addition, nine TPs 
were identified by analyses of MS/MS spectra and to the best of our knowledge, three 
of them have never been reported in the literature and most of them presented low 
photocatalytic activity. Despite the fact that photocatalysis is a promising technology 
for the removal of contaminants, it is essential to consider the TPs formed by this 
process, since they may be potentially toxic to aquatic organisms and humans.  
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O estudo demonstrou que o uso do Co-TNW como fotocatalisador apresentou 
atividade fotocatalítica para o AMI e o VEN, tanto para misturas como para soluções 
únicas. Foi notado que o Co-TNW adsorveu o AMI na solução em cerca de 3% da 
concentração inicial e, durante a fotocatálise do AMI, houve a formação de oito TPs. 
Estes foram elucidados pela análise dos espectros MS/MS enquanto que na fotólise, 
somente quatro TPs foram identificados. A maior parte destes TPs foram degradados 
em menos de 90 min e apresentaram baixo potencial tóxico relativo em comparação 
com o AMI porém, a maioria dos valores para o parâmetro 96-h f. minnow LC50 foram 
classificados como altamente tóxicos. 
Não foi observado o processo de adsorção do VEN no catalisador. Na 
degradação, foram formados cinco TPs durante a fotocatálise em comparação com 
somente dois durante a fotólise. Nas análises in silico, nenhum TP apresentou 
potencial mutagénico e somente um mostrou um maior potencial ecotóxico em 
comparação com o fármaco.  
Para o TRA, o catalisador adsorveu aproximadamente 5% da concentração 
inicial, porém, não houve diferenças entre a fotocatálise e a fotólise. Sete TPs foram 
identificados, tendo apresentado baixa atividade fotocatalítica. Quatro TPs 
permaneceram presentes na solução após 2 horas de radiação UV−Vis, o que mostra 
que estes TPs são persistentes em processos de fotodegradação.  Na análise in silico, 
todos os TPs resultaram em um potencial mutagénico positivo.  
O experimento complementar da degradação do AMI sob radiação visível 
identificou nove TPs, sendo quatro somente foram identificados sob esse tipo de 
radiação. O AMI foi degradado em aproximadamente 40% sob a fotocatálise em 
comparação com 20% sob fotólise em 8 horas de radiação. 
Estes estudos demonstraram a importância de analisar os TPs ao estudar 
processos de degradação, já que muitos podem apresentar persistência, mesmo após 
o poluente já ter sido eliminado no sistema. Catorze TPs nunca foram descritos na
literatura e podem apresentar uma alta toxicidade logo, é essencial estudar possíveis 
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IF e CP são fármacos frequentemente prescritos para o tratamento do cancro e 
doenças auto-imunes. Por conta dos mecanismos farmacodinâmicos, estes fármacos 
apresentam genotoxicidade, mutagenicidade, citotoxicidade e teratogenicidade 
[1,2,3]. Como consequência são altamente perigosos no ambiente já que o seu 
consumo faz com que sejam detetados no meio ambiente. Vários estudos 
quantificaram estes fármacos em águas superficiais, efluentes domésticos e efluentes 
hospitalares [4,5,6], o que mostra que não são completamente eliminados nos 
sistemas de tratamento de efluentes.  
Este estudo visa avaliar a eficácia da fotocatálise com nanofios de titanato 
modificados com ruténio (Ru-TNW) na remoção do IF e CP, utilizando efluente do 
tratamento secundário como matriz, coletado na ETAR de Alcântara, em Lisboa. 
Adicionalmente, os TPs formados foram elucidados por espectrometria de massa de 
alta resolução e foram realizadas predições de toxicidade por métodos QSARs. O 
fotocatalisador foi sintetizado e caracterizado pelo grupo de pesquisa liderado pela 
Prof. Dr. Olinda C. Monteiro do Centro de Química e Bioquímica da Faculdade de 
Ciências da Universidade de Lisboa [7]. Este fotocatalisador apresenta uma área de 
superfície específica (método B.E.T.) de 232,20 m2 g−1 e energia de bandgap óptico 
de 3,64 eV. Os ensaios demonstraram que o RU-TNW apresentou alta atividade 
fotocatalítica para a remoção de cafeína e seus TPs.  
Este capítulo é uma representação integral do artigo: 
Osawa, R.A., Barrocas, BT., Monteiro, O.C., Oliveira, M.C., Florêncio, M.H., 
2019. Photocatalytic degradation of cyclophosphamide and ifosfamide: Effects of 
wastewater matrix, transformation products and in silico toxicity prediction. Sci. Total 
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Antineoplastic drugs have been identified in surfacewater and effluents fromwastewater treatment and, once in
the environment, may be harmful to aquatic organisms, as these compounds are possibly mutagenic, genotoxic,
cytotoxic, carcinogenic and teratogenic. This work investigated the photodegradation of cyclophosphamide (CP)
and ifosfamide (IF) using ruthenium doped titanate nanowires (Ru-TNW) in distilled water (DW) and in waste-
water (WW) from secondary wastewater treatment, under UV–Vis radiation. The results indicated that Ru-TNW
showed photocatalytic activity for the two cytotoxic drugswith the half-life (t1/2) of 15.1min for CP and 12.9min
for IF in WW. Four CP transformation products (TPs) and six IF TPs from the photodegradation process are here
reported. These TPs were elucidated by high-resolution mass spectrometry. For both pollutants, the results
showed different time profiles for the TPs when WW and DW were used as matrix. Overall, in the WW there
was a higher production of TPs and two of themwere detected only in thismatrix. In otherwords, environmental
matrices may produce different TPs. Degradation pathways were proposed and both drugs bear similarities. Ad-
ditionally, in silico toxicity were performed by quantitative structure-activity relationship models. The predic-
tions indicated that the TPs, with the exception of one IF TP, presented high mutagenic potential.
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Pharmaceutical compounds have been detected in several environ-
mental matrices. Themain sources of these contaminations are effluents
from domestic and hospital sewage treatment plants due to the ineffi-
cient removal of conventional wastewater treatment. Many of these
contaminants may affect the aquatic ecosystem and consequently
human health via drinking water or bioaccumulation in the food chain
since they may present mutagenicity, genotoxicity, endocrine interfer-
ence and development of resistance in microorganisms (Farré et al.,
2008; Lai et al., 2015; Lonappan et al., 2016; Pereira et al., 2015; Wei
et al., 2015). A group of drugs that have high toxic potential are antineo-
plastic agents, which are chemotherapeutic drugs that present
genotoxicity, mutagenicity, cytotoxicity and teratogenicity (Ellenberger
andMohn, 1975;Witt and Bishop, 1996),whichmakes themhighly haz-
ardous in the environment (Besse et al., 2012; Kümmerer and Al-
Ahmad, 2010).
Ifosfamide (IF) and cyclophosphamide (CP) are the most commonly
prescribed alkylating agents for the treatment of cancers and autoim-
mune diseases that act directly on the DNA, causing inhibition of cell di-
vision and consequently cell death (Besse et al., 2012). The use of these
drugs is reflected in their detection in environmental matrices, since
pharmacokinetic studies have shown that the IF and CP are excreted un-
changed in the urine in 61% and 10–20%, respectively (Wishart et al.,
2018). Studies have identified IF and CP in surface waters (up to
41 ng L−1 for IF and up to 64 ng L−1 for CP), domestic wastewater
(WW) (up to 2900 ng L−1 for IF and up to 17 ng L−1 for CP) and hospital
WW (up to 6800 ng L−1 for IF and up to 22,000 for CP ng L−1), in other
words, the wastewater treatment plants (WWTPs) do not completely
remove these drugs and thus they may reach the aquatic ecosystem
(Česen et al., 2016b; Moldovan, 2006; Ternes et al., 1998; Valcárcel
et al., 2011).
In the literature, several treatment technologies for the removal of
these contaminants can be found. Lin et al. (2015) showed that ozona-
tion can rapidly remove anticancer compounds at basic pH. Other
study reported the low efficiency of removal of the IF and CP in a UV/
H2O2 process (Wols et al., 2013). Kovalova et al. (2012) demonstrated
poor CP removal using a membrane bioreactor in a hospital WWTP.
Lai et al. (2015) demonstrated high IF removal efficiency using TiO2 as
a photocatalyst. Nevertheless, only few of these studies were focused
on the formation of transformation products (TPs), compounds gener-
ated from the degradation of the parent compound by abiotic and biotic
processes in WWTP and the environment. Thus, it is necessary to study
new technologies for removal of these compounds and their TPs.
Photocatalysis is oneof themost promisingmethods for the effective
removal of contaminants in the environment. The use of TiO2 as catalyst
has been studied in the past because it is photoactive, chemically stable
and inexpensive. However, its use is limited due to its low visible light
absorption capacity. To overcome this limitation and to improve TiO2
base materials photocatalytic performance, several studies have been
reported, including methods of sensitization, doping or formation of
nanocomposites (Ahmed et al., 2017; Barrocas et al., 2017;
Senthilnathan and Philip, 2011; Zyoud et al., 2010).
Another important concern that is extremely relevant in pollutants
removal processes is the toxicity of TPs that are formed during degrada-
tion. There are many studies on the behavior and toxicity effects of the
antineoplastic drugs, while few are known regarding the TPs. And the
fact is that TPs may exhibit different toxicity or persistence regarding
the parent compound. One way of assessing toxicity is by the in silico
method, which are computational tools to predict toxicity. The in silico
method aims to complement in vitro and in vivo tests and has the advan-
tage of not requiring the chemical standard sincemany TPs have limited
available standards (Bakhtyari et al., 2013; Cao et al., 2018). One of the
in silico models is based on quantitative structure-activity relationship
(QSAR), which uses experimental or theoretical molecular descriptors
to search for a relationship between chemical structure and biological
activity. These models have limitations, which consists of parameters
called applicability domain (AD).
Thiswork aims to evaluate the efficiency of crystalline titanate nano-
wires modified with ruthenium (Ru-TNW) as photocatalyst in WW ef-
fluent samples for the removal of IF and CP under UV–Vis radiation, as
well as to elucidate the TPs formed. According to our previous studies
(Barrocas et al., 2019; Ylhäinen et al., 2012), the pristine titanate nano-
particles showed better results in the catalytic degradation of organic
pollutants compared to nanocrystalline TiO2. In addition, Ru-TNWdem-
onstrated enhanced photocatalytic activity for the removal of caffeine
and their TPs compared to pristine TNW. These studies demonstrated
that this material can be seen as an excellent candidate to substitute
TiO2 as photocatalyst. The TPs elucidation is based on the analysis of a
mass spectrum obtained using an ultra-high performance liquid chro-
matography coupled to quadrupole time-of-flight mass spectrometry
(UHPLC-QTOF). Toxicity was also predicted by means of QSARs models.
2. Materials and methods
2.1. Standards and reagents
The analytical standards of ifosfamide and cyclophosphamide
monohydrate were purchased from Fluka (Buchs, Switzerland). LC-MS
grade acetonitrile, formic acid andwater were obtained from Fisher Sci-
entific (Hampton, USA). Stock solutions were prepared using ultrapure
water (Milli-Q ultrapure system, Barnstead International, Dubuque,
USA) and stored at −80 °C.
2.2. Synthesis and characterization of Ru-TNW
The Ru-TNW sample was prepared by a hydrothermal approach
using a Ru-containing amorphous precursor, as previously reported
(Barrocas et al., 2019). This precursor was prepared using a TiCl3 solu-
tion (20 wt% in 20–30wt% HCl) diluted in a ratio of 1:2 in 2MHCl solu-
tion with the required molar amount (1%) of ruthenium (as RuCl3). To
this solution, a 4 M ammonia solution was added drop-by-drop under
vigorous stirring, until complete solid precipitation. This suspension
was kept overnight at room temperature. The precipitate was filtered
andwashedwith distilledwater (DW) several times. The dark grey pre-
cursor thus obtainedwas used to produce the Ru-TNWsample. The syn-
thesiswas performed in an autoclave system (160 °C, 24 h) using 10 g of
amorphous precursor in ca. 70 mL of a 10 M NaOH aqueous solution.
After cooling to room temperature, the powder was washed several
times with DW, until pH 7 of the filtrate solution, and it was afterward
dried at 60 °C. The catalyst characterization was discussed in our previ-
ouswork (Barrocas et al., 2019). This Ru-TNWsample has a specific sur-
face area (B.E.T. method) of 232.20 m2 g−1 and the optical bandgap
energy of 3.64 eV. Furthermore, the photoluminescence characteriza-
tion showed that the presence of Ru in this sample reduces the recom-
bination rate due to effective electron-hole separation.
2.3. Photodegradation experiments
The experiments were conducted using a refrigerated photoreactor
(Ace Glass, Vineland, USA). The radiation source was a 450 W
medium-pressure mercury-vapor lamp (Hanovia, Slough, UK) with
the total irradiated energy being 40–48% in the ultraviolet range and
40–43% in the visible region (Franco et al., 2009).
150 mL of working solution (DW or WW effluent from the second-
ary treatment) were spiked with 10 mg L−1 in single and mixture solu-
tions of IF and CP. TheWWstock solutionwas collected from theWWTP
of Lisbon in amber bottles and stored at a temperature of 4 °C. The anal-
ysis of the physicochemical parameters of this solution (Table 1) was
carried out in the laboratory of the Portuguese Environment Agency.
The photodegradation experiments were initiated immediately after
WW sampling. The pH of the DW samples was adjusted to 7.5 to be




equal to the WW samples. To evaluate the efficiency of the catalyst,
20 mg of the powder was added to the solution and in both matrices.
Before irradiation, the samples with catalyst were stirred in dark
conditions for 1 h to reach the adsorption equilibrium. During irradia-
tion, aliquots were withdrawn at regular intervals and the samples
were centrifuged and filtered (nylon syringe filter, 0.22 μm) before
being frozen for further analyses.
2.4. Instrumentation
Analyses were performed by Elute UHPLC system (Bruker Daltonics,
Bremen, Germany) tandem Impact II QTOF mass spectrometer (Bruker
Daltonics, Bremen, Germany) with electrospray ion source (ESI). The
chromatographic separation was achieved using a Halo® C18 (5 μm
particle size; 4.6 × 150 mm) (Advanced Materials Technology, Wal-
tham, USA) reverse phase column at flow rate of 400 μL min−1 and in-
jection volume of 10 μL. Ultrapure water acidified with 0.1% formic
acid (A) and acetonitrile (B)were used asmobile phase and the gradient
was: 0–1.5 min, 20% B; 1.5–10 min, 30% B; 10–13 min, 100% B;
13–17 min, 100% B; 17–18 min, 20% B and 18–25 min, 20% B.
The samples were ionized in positive ion mode mass spectra, with
the following parameters being applied: nebulizer gas pressure (N2),
2.8 bars; dry gas flow (N2), 8 L min−1; ion spray voltage, 2.5 kV; end
plate offset, −500 V and dry heater temperature, 200 °C. Sodium for-
mate 10 mMwas used for internal calibration in the high-precision cal-
ibration mode (HPC) before each analysis. Compass DataAnalysis 4.1
software (Bruker Daltonics, Bremen, Germany) was used for data
analysis.
For detection and identification of possible and suspicious TPs, a
non-target approach was initially performed in full scan mode (MS)
from 70 to 550 m/z. Then, the product ion scanning mode (MS/MS)
was performed to obtain the structural information of the TPs.
2.5. In silico toxicity
The prediction of in silico toxicity was carried out by following free
available tools: Ecological Structure-Activity Relationship (ECOSAR
v1.1) to estimate ecotoxicity and VEGA platform (v1.1.4) to predict
the mutagenic potential. ECOSAR is based on prediction of the toxicity
by linearmathematical relationship between log Kow values and toxicity
values of a training set for each class, and our study considered the neu-
tral organic values. Three endpoints were selected: fish 96-h LC50,
daphnid 48-h LC50 and green algae 96-h EC50. The AD of this tool relates
the log Kow value to the solubility of the chemical compound. If log Kow
exceeds the set value, the compound is outside the AD. In VEGA plat-
form the consensus method for the prediction of mutagenicity (Ames
test) was adopted, this method consists in performing the prediction
based on four QSARs models (CAESAR, SarPy, ISS and KNN). The AD
ranges from 0 to 1, where values equal to 1 indicate positivemutagenic-
ity as demonstrated by experimental data, above 0.9 have high reliabil-
ity of being mutagenic and above 0.6 results in medium reliability. In
this present study values of AD below 0.6 were considered as outside
the AD.
3. Results and discussion
3.1. Photodegradation kinetics of IF and CP
There was no adsorption of CP and IF on the surface of the
photocatalyst during 1 h of exposure in the dark. This statement is in
agreement with other studies, Ofiarska et al. (2016) demonstrated
that there was no adsorption on the surface of the Pt-TiO2 as a catalyst
and Lai et al. (2015) also indicated that no adsorption of IF on TiO2 oc-
curred under dark conditions.
The photo-assisted degradation profiles of CP and IF, using DW and
WW are presented in Fig. 1a−b. The photocatalytic experiments per-
formed using DW were here used only to compare the degradation
rates and the formation of TPs with theWWones. A clear improvement
on the degradation of CP and IFwas observed using Ru-TNWas catalyst,
especially when WW was used for solutions preparation. As expected,
the results are better when the pollutants were used as single solutions.
Considering 30min as a time reference and usingWW asmatrix, an in-
crease of 10% of CP degradation was observed for the photocatalysis
when compared photolysis. For the same period but using a CP and IF
mixture, this value increases to 14%.
Even considering that Ru-TNW is also catalytic for IF photo-assisted
removal, the improvements on the degradation due to the catalyst pres-
ence are slightly lower for this pollutant compared to CP. For the single
solution in WW conditions, there was an increase of 9% on IF degrada-
tion for the catalytic process. This value raises to 10.7% when a mixture
solution was used.
These results are interesting since they indicate that Ru-TNW is cat-
alytic for CP and IF photo-assisted degradation processes. More relevant
is the fact that an enhancement on the relative catalytic performance of
this catalyst was observed when a mixture of pollutants was used. Al-
though we expected a better efficiency of the catalyst, as seen in our
previous study (Barrocas et al., 2019), we believe that it was due the
presence of dissolved organic matter, which may act as scavengers, by
reacting with the oxidizing species in surface of the catalyst, reducing
the efficiency of the rate of removal of the pollutants. As a matter of
fact, Ye et al. (2019) reported a decrease in performance of photocata-
lytic degradation of pollutant using TiO2 nanotube array with the addi-
tion of dissolved organic matter, however at certain concentrations of
phosphate and bicarbonates the inhibitory effect of organic matter
may be attenuated. Other studies have shown the effects of complex
matrices on the photocatalysis of pollutants for which there was a
lower removal rate when compared to the one of pure water
(Antonopoulou et al., 2016; Rioja et al., 2016).
In order to evaluate the efficiency of Ru-TNW as a photocatalyst, the
photodegradation kinetics parameters were calculated for CP and IF in
single and mixture solutions in the two different matrices (DW and
WWeffluent from the secondary treatment). CP and IF degradations ex-
periments followed the pseudo-first order kinetics and the degradation





where C0 is the initial concentration of the analyte, C is the concentra-
tion of the compound at time t and kr is the degradation rate constant.
The half-lives (t1/2) were determined from the Eq. (2):
t1=2 ¼ ln2kr ð2Þ
Although the experiments lasted 2 h under UV–Vis radiation, for
comparison purposes the pseudo-first order kinetic model was applied
up to 1 h. Thus, both pharmaceutical compounds presented a correla-
tion coefficient (r) above 0.99 (Table 2), which confirms that the
pseudo-first order model fits into the photodegradation kinetics of
Table 1




DOC (mg L−1) 11
NH3 (mg L−1) 32
NO3− (mg L−1) 20
PO43− (mg L−1) 1.3
SO42− (mg L−1) 162




these compounds. Therefore, it was found that for both matrices the IF
had a rate of degradation higher than the CP one. The t1/2
photodegradation of IF ranges from 8.0 min under photocatalysis for
the single solution in DW to 18.9 min under photolysis for the mixture
solution in WW. CP, t1/2 photodegradation ranged from 10.6 to
24.4 min, for photocatalysis in DW and for photolysis in mixture solu-
tion in WW, respectively.
The results described above show the influence of the matrix in the
degradation of both compounds. The complexity of a matrix as effluent
may explain the degradation efficiency of the target compounds. In ad-
dition to determining the photodegradation of CP and IF, the study of
the formation of their TPs during photolysis and photocatalysis was car-
ried out.
3.2. Identification of CP and IF TPs
The results here discussed are about TPs formed in single solutions.
Overall, four TPs originating from CP and six TPs from IFwere identified.
Using DW as matrix, the influence of Ru-TNW as catalyst was deter-
mined. All of CP TPs were identified in both processes: photolysis and
photocatalysis, these TPs had a slightly higher degradation rate during
photocatalysis with exception of CP-277, we believe that this TP was
formed from CP. The analysis of the fragmentation patterns to elucidate
the chemical structures is found in Section 3.2. In the degradation ex-
periments using the WW as a matrix, CP-243 was not detected in pho-
tolysis and photocatalysis. Although CP-243 was not formed, the other
TPs were not fully degraded in 2 h under UV–Vis radiation (Fig. 2a). In
other words, besides the fact that the photodegradation rate of the par-
ent compound is less effective in real matrices, the TPs may also be less
degraded (Fig. 2b). In addition, CP-275 andCP-199were found in hospi-
talWWsamples at concentrationsup to 2100ng L−1 and 178ng L−1, re-
spectively, these TPs being metabolites of CP (Česen et al., 2016b).
The IF TPs identified in the experiments with DW under photolysis
and under photocatalysis showed similar time profiles in both pro-
cesses. Almost all TPs were degraded after 2 h with the exception of
IF-275 as shown in Fig. 2c. Both IF-275 and CP-275, which are isomers,
did not exhibit complete removal in these experiments. Furthermore,
Fig. 1. Degradation profiles of (a) cyclophosphamide (CP) and (b) ifosfamide (IF) using distilled water (DW) and wastewater (WW) as matrices in single and mixture (mix) solutions.
Table 2
Photodegradation rate constants (kr), correlation coefficients (r) and half-lives (t1/2) of CP
and IF in single and mixture solutions.
Compound Degradation Matrix r kr (min−1) t1/2 (min)
CP Photolysis WW 0.992 0.0346 20.0
Photocatalysis DW 0.997 0.0655 10.6
WW 0.992 0.0459 15.1
IF Photolysis WW 0.992 0.0436 15.9
Photocatalysis DW 0.999 0.0867 8.0
WW 0.995 0.0536 12.9
CP -Mixture Photolysis WW 0.992 0.0284 24.4
Photocatalysis WW 0.994 0.0408 17.0
IF -Mixture Photolysis WW 0.994 0.0367 18.9
Photocatalysis WW 0.997 0.0503 13.8




two TPs were detected only in the experiments with WW: IF-227a and
IF-227b (Fig. 2d).
Fig. 3 shows the degradation pathways we proposed for IF and CP.
We believe that CP photodegraded into three TPs: CP-277, CP-243 and
CP-199. Finally, CP-275 was formed from dehydrogenation of hydroxy
group connect with the heterocyclic ring from CP-277. To the best of
our knowledge, CP-243 has never been reported. The other three TPs
(CP-199, CP-275 and CP-277) have already been identified in other
works such as in (Lai et al., 2015) that when studying the photocatalysis
with TiO2 of CP detected five TPs, two of which are reported in the pres-
ent study (CP-199 and CP-275). Another study (Lutterbeck et al., 2015)
elucidated four TPs with experimental conditions similar to Lai et al.
(2015) and two of those were detected in our study (CP-275 and CP-
277). Ofiarska et al. (2016) identified two TPs when performing
photocatalysis with Pt-TiO2 but only one of them CP-275 was identified
in the present study.
It has been proposed that IF photodegraded into three TPs: IF-277,
IF-199a and IF-199b. Additionally, IF-277 degraded to IF-275 by dehy-
drogenation of hydroxy group. In the WW samples, we believe that IF-
227a and IF-227b were generated from IF-275. In the literature, Česen
et al. (2016b) identified four TPs by photodegradation under UV radia-
tion, but in our study, we only identified two of these (IF-275 and IF-
199). It is presumed that this difference can be due to the type of lamp
used by Česen et al. (2016b), a low-pressure cooper UV lamp. One
study reported eight IF TPs (Lai et al., 2015), three of which were
identified in our study. It was noted that the studies by Lai et al.
(2015) and Ofiarska et al. (2016) identified one TP of m/z 227,
whereas in the present study two isomers were identified with m/z
227: IF-227a and IF-227b, however, we proposed different structures
for these TPs. These studies have demonstrated that the type of
photocatalyst and matrix should be regarded since they may gener-
ate different TPs. Table 3 shows the products ions in theMS/MS spec-
tra, which are analysed in below for the identification of the
structures of the TPs.
It has been suggested that CP-243was formed by replacing the chlo-
rine atom with the hydroxy group from the CP molecule. In the MS/MS
spectrum (Fig. S1), loss of H2O was detected at m/z 225
(C7H15ClN2O2P+) from precursor ion at m/z 243 (C7H17ClN2O3P+),
which corroborates the formation of a hydroxy group. In theory, the
OH group could be bound in the heterocyclic group, but this possibility
is improbable due to the loss of ethanol (C2H6O) leading to m/z 197
(C5H11ClN2O2P+) from m/z 243, which is only plausible after replacing
the chlorine atom by the OH group.
The CP-277 was generated by hydroxylation of CP. The elimination
of H2O at m/z 259 (C7H14Cl2N2O2+) from precursor ion at m/z 277
(C7H16Cl2N2O3P+), it was verified in theMS/MS spectrum (Fig. S2), con-
firm that a hydroxylation reaction occurred. Hypothetically, hydroxyl-
ation could have occurred in the chloroethane groups but no loss of
chloroethene or chloroethanol were detected. Therefore, it was as-
sumed that the OH groupwas attached to the heterocyclic group. How-
ever, it was not possible to predict the exact position of the
hydroxylation process. It was assumed that this TP is a metabolite,
named 4-hydroxycyclophosphamide (Li et al., 2010), thus, the OH was
linked to 4-position of the heterocyclic group.
It was assumed that CP-275was generated fromdehydrogenation of
the hydroxy group of CP-277. To corroborate this assumption, neutral
losses of C2H4 plus CO were identified from the precursor ion at m/z
275 (C7H14Cl2N2O3+) to m/z 221 (C4H12Cl2N2O2P+) (Fig. S3), the loss
of CO may indicate oxidation, possibly in the heterocyclic ring. The CP-
277 is a metabolite (4-Ketocyclophosphamide) as reported by Liu
et al. (2005) and Li et al. (2010).
It was considered that CP-199 was formed by loss of the
chloroethane group from CP This TP is a CP metabolite named N-
dechloroethylcyclophosphamide and along with IF-199a and IF-199b
are isomers. We believe that IF-199a and IF-199b lost the chloroethane
group from the parent compound and, as observed, the IF has two
chloroethane groups in its chemical structure. By the analysis of the
fragments, it was not possible to identify the structures of these TPs
(Figs. S4 and S5). However, it was concluded that IF-199b has the
same structure as CP-199 because it has the same chromatographic re-
tention time. Both TPs were reported as IF metabolites (Li et al., 2010).
IF-277 was generated from the hydroxylation of IF and is an isomer
of CP-277 thus, the fragmentation patterns were similar to the ones of
CP-275. Analysis of the MS/MS spectrum (Fig. S6) allows identifying
the loss of H2O at m/z 259 (C7H14Cl2N2O2P+) from precursor ion, m/z
277 (C7H16Cl2N2O3P+), which is an indication of the addition of OH in
the structure of the molecule. IF-277 is a metabolite named 4-
Hydroxyifosfamide (Li et al., 2010).
Fig. 2. Time profile of TPs during photocatalytic degradation of CP in (a) DW, (b) CP in WW, (c) IF in DW and (d) IF in WW.




The IF-275 has the same molecular mass as CP-275 and presents
similar fragmentation patterns in MS/MS spectrum (Fig. S7) thus, it
has been suggested that IF-275 was produced by dehydrogenation of
the hydroxy group of IF-277. The loss of CO ofm/z 213 (C5H11ClN2O3P+)
to m/z 185 (C4H11ClN2O2P+) may corroborate this assumption and IF-
275 is a metabolite (4-Ketoifosfamide) (Li et al., 2010).
IF-227a and IF-227b are isomers and in the MS/MS spectra, both
showed similar ion fragmentation (Figs. S8 and S9). It was assumed
that these TPs were formed from the loss of chloromethane from IF-
275. The main characteristic to elucidate these TPs structures was
through the m/z 141 (C2H6ClNO2P+) of IF-227b since this fragment
ion shows the loss of C4H7NO from precursor ion (C6H13ClN2O3P+),
which is only possible with the loss of chloromethane from the aliphatic
chain attached to oxazaphosphinane. Therefore, IF-227a formed with
loss of chloromethane that is bound to the aliphatic chainwith nitrogen.
In silico toxicity was applied to elucidated TPs to identify their toxic po-
tential in the environment (Section 3.3).
3.3. In silico toxicity
In silico ecotoxicity was performed by ECOSAR tool using three end-
points: fish 96-h LC50, daphnid 48-h LC50 and green algae 96-h EC50
(Table 4). The toxicity values of each endpointwere classified according
to the functional groups of the compound. In this study, the choice of
functional groupwas based on the closest values found in the literature,
not necessarily in the group with lowest values. Białk-Bielińska et al.
(2017) reported concentrations up to 100 mg L−1 of IF and CP that
were non-toxic to V. fischeri 30-min EC50, R. supcapitata 72-h EC50 and
D. magna 48-h EC50. Another study concluded that CP presented EC50
values above 1000 mg L−1 for P. putida (16-h) and D. magna (48-h)
and value of 930 mg L−1 for P. subcapitata (96-h) (Zounková et al.,
2007). Russo et al. (2018) demonstrated that CP metabolites (CP-275
and CP-199/IF-199b) had no toxic effects at concentrations up to
100 mg L−1 for C. dubia, B. calyciflorus and T. platyuruswhereas CP and
IF were toxic to these organisms at concentrations above 986 mg L−1
and 196 mg L−1, respectively. Based on these data, where concentra-
tions to cause some toxic effect were above 100 mg L−1, the values es-
timated by the in silico tool ranged from 139 to 4210 mg L−1 for fish
endpoint, 322 to 12,800 mg L−1 for daphnid endpoint and for the
green algae endpoint, the predictions were 161–9500 mg L−1. It was
noted that the TPs had lower toxic potential than parent compounds.
However, in environmental matrices, these contaminants may have
toxic effects potentiated, a study showing that a mixture of CP, IF and
some metabolites resulted in an EC50 of 11.5 mg L−1 for S. leopoliensis
(Česen et al., 2016a).
CP and IF aremutagenic, genotoxic and teratogenic (Ellenberger and
Mohn, 1975;Witt and Bishop, 1996) and in the literature, it has been re-
ported that some metabolites also have potential mutagenicity, accord-
ing to Hales (1982) and Winckler et al. (1984), CP-277 and CP-275
demonstrated high mutagenic potential. However, Česen et al.
Fig. 3. Proposed photodegradation pathways for IF and CP.




(2016a) reported that there were no genotoxic effects without
metabolic activation in IF, CP and most metabolites when single or in
a mixture. In contrast, a mixture of fourteen cytotoxic drugs showed
positive results for mutagenicity, assuming a synergistic effect
(Chouquet et al., 2018). In our in silico result, all TPs showed mutagenic
potential with the exception of IF-199a. To summarize, TPs formed by
photodegradation may also be harmful to aquatic organisms, as syner-
gies between contaminants may occur.
4. Conclusions
Photocatalytic degradation of CP and IF under UV–Vis radiation in
two different matrices were studied. Using Ru-TNW as photocatalyst,
the degradation of both compounds presented a higher removal rate in-
dependently on the matrix used, DW and WW from secondary treat-
ment. In the mixture with the WW, the t1/2 of the CP was 24.4 min
during photolysis and 17.0 min in the photocatalysis whereas for the
IF it was 18.9 min in the photolysis and 13.8 min during the
photocatalysis.
In addition, four CP TPs and six IF TPs were elucidated by analyses of
their MS/MS spectra obtained by UHPLC-QTOF. To the best of our
knowledge, four TPs have never been described in degradation studies
(CP-243, IF-199a, IF-227a and IF-227b). Pathways of their degradation
are here proposed. The TPs showed different time profiles under photo-
catalytic conditions due to the matrices. Some of these TPs are human
metabolites and can also be formed by abiotic processes. In addition,
IF-227a and IF-227b were only detected in this matrix whereas CP-
243 was only formed when DW was used. In other words, it is funda-
mental that in photodegradation studies, the experimental conditions
approach the ones of environmental systems, to better understand the
degradation pathways of pollutants.
Finally, in silico toxicity was performed for the two drugs and their
TPs. The ecotoxicity prediction showed that TPs had low toxic potential
on aquatic organisms. However, most of TPs resulted in positive muta-
genicity, thus experimental data (in vivo assays) in environmental con-
ditions are essential to confirm these predictions. For future studies, we
intend to perform the photocatalytic experiments under solar radiation,
verify if the same TPs are formed in this condition and analyze the nutri-
ent removal in the effluent.
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Foram observadas maiores taxas de remoção usando o Ru-TNW em 
comparação com a fotólise tanto em matriz de água destilada quanto em efluente. As 
degradações seguiram a cinética de pseudo-primeira ordem. Na degradação do CP o 
tempo de meia vida (t1/2) variou de 24.4 min em uma solução mista em efluente 
durante a fotólise a 10 min durante a fotocatálise em água destilada em uma solução 
única e para o IF, o t1/2 foi de 18,9 min a 8 min para fotólise em solução mista em 
efluente e para fotocatálise em água destilada, respetivamente.  
Durante as fotodegradações, foram constatadas a formação de quatro TPs do 
CP e seis TPs do IF. Adicionalmente, foi detetado um TP a mais ao degradar o CP em 
água destilada e dois TPs do IF ao usar o efluente. Alguns TPs formados são 
considerados metabolitos humanos, o que evidencia que estes TPs também podem 
ser formados por processos físicos. Este resultado mostrou que há influências na 
formação dos TPs em relação as matrizes usadas.  Ou seja, é essencial estudar os 
processos de fotodegradações em matrizes mais próximas do real para assim ser 
possível aplicar em condições ambientais reais.  
Para as análises de toxicidade in silico, os TPs apresentaram mutagenicidade 
positiva, sendo que em relação ao CP, IF, CP-275 e CP-277 já existem estudos 
experimentais que confirmam o potencial mutagénico. Os TPs também mostraram ser 
potencialmente perigosos para os organismos aquáticos, porém são necessários 
estudos in vitro e in vivo para confirmar estas predições. 
6.3. Referências 
1. Witt, K.L., Bishop, J.B., 1996. Mutagenicity of anticancer drugs in mammalian germ cells.
Mutat. Res. - Fundam. Mol. Mech. Mutagen. 355, 209–234. doi:10.1016/0027-
5107(96)00029-2
2. Besse, J.-P., Latour, J.-F., Garric, J., 2012. Anticancer drugs in surface waters: what can
we say about the occurrence and environmental significance of cytotoxic, cytostatic and
endocrine therapy drugs? Environ. Int. 39, 73–86. doi:10.1016/j.envint.2011.10.002
3. Kümmerer, K., Al-Ahmad, A., 2010. Estimation of the cancer risk to humans resulting
from the presence of cyclophosphamide and ifosfamide in surface water. Environ. Sci.




4. Česen, M., Kosjek, T., Busetti, F., Kompare, B., Heath, E., 2016b. Human metabolites
and transformation products of cyclophosphamide and ifosfamide: analysis, occurrence
and formation during abiotic treatments. Environ. Sci. Pollut. Res. 23, 11209–11223.
doi:10.1007/s11356-016-6321-1
5. Moldovan, Z., 2006. Occurrences of pharmaceutical and personal care products as
micropollutants in rivers from Romania. Chemosphere 64, 1808–1817.
doi:10.1016/j.chemosphere.2006.02.003
6. Ternes, T.A., Hirsch, R., Mueller, J., 1998. Methods for the determination of neutral drugs
as well as betablockers and 2-sympathomimetics in aqueous matrices using GC/MS and
LC/MS/MS. Fresenius J. Anal. Chem. 362, 329–340. doi:10.1007/s002160051083
7. Barrocas, B.T., Oliveira, M.C., Nogueira, H.I.S., Fateixa, S., Monteiro, O.C., 2019.
Ruthenium-modified titanate nanowires for the photocatalytic oxidative removal of







Degradação fotocatalítica da trazodona 




Conforme visto nos capítulos 5 e 6, onde os catalisadores Co-TNW e Ru-TNW 
foram testados sob radiação UV−Vis na degradação de diferentes fármacos, neste 
capítulo foi usada radiação do espectro do visível para a degradação do TRA. A 
escolha deste fármaco deveu-se ao facto de ser rapidamente degradado durante a 
fotocatálise e a fotólise sob a radiação UV−Vis [1]. Este estudo tem como objetivo 
avaliar a remoção do poluente utilizando diferentes catalisadores sob a radiação 
visível para simular a luz solar, assim como analisar os TPs formados. Os 
catalisadores selecionados foram: nanofios de titânio não dopados (undoped-TNW), 
nanofios de titânio dopados com ferro (Fe-TNW), além dos dois previamente testados, 
Co-TNW e Ru-TNW. Consoante dito anteriormente, todos os catalisadores foram 
sintetizados e devidamente caracterizados pelo grupo de pesquisa da Prof. Dr. Olinda 
C. Monteiro do Centro de Química e Bioquímica da Faculdade de Ciências da 
Universidade de Lisboa [2,3]. As principais características encontram-se resumidas 
na Tabela 7.1. 
Tabela 7.1. Características dos catalisadores 
Catalisador Área superficial 
(BET) (m2 g−1) 
Energia ótica do 
bandgap (eV) 
Undoped-TNW 288,60 3,27 
Co-TNW 267,22 2,43 
Fe-TNW 124,74 3,42 
Ru-TNW 232,20 3,64 
Prevê-se que a degradação do TRA sob radiação visível apresente uma taxa 
menor em comparação com radiação UV−Vis já que a energia da radiação do espectro 
visível é inferior. A formação dos TPs também pode apresentar alterações com novos 
TPs sendo gerados conforme observado no capítulo 5, no qual foram identificados 
diferentes TPs do AMI nestes dois tipos de radiação.  
Este capítulo é uma representação integral do artigo em preparo: 
Osawa, R.A., Barrocas, B.T., Monteiro, O.C., Oliveira, M.C., Florêncio, M.H., 
Photodegradation of trazodone under visible light radiation: A comparative study using 




Photodegradation of trazodone under visible light radiation: A comparative 
study using different metal-doped titanate nanowires 
Abstract 
Titanate nanomaterials have been outstanding in the removal of emerging 
contaminants by the photocatalysis process since they have advantages over TiO2, 
especially in the region of visible light, when modified through techniques such as 
doping with metals. In this work, the photocatalytic performance of four catalysts were 
compared for the removal of the antidepressant trazodone (TRA), undoped titanate 
nanowires (undoped-TNW), cobalt modified titanate nanowires (Co-TNW), iron 
modified titanate nanowires (Fe-TNW), and ruthenium modified titanate nanowires 
(Ru-TNW) under visible light radiation. It was verified that Ru-TNW presented the 
highest adsorption capacity of the TRA, with 14% of the initial concentration. In the 
photodegradation, Fe-TNW was the one that presented the best catalytic activity per 
surface area. Thirteen transformation products (TPs) were identified by high resolution 
mass spectrometry with distinct time profiles for each catalyst. In addition, toxicity 
assessment by computational methods showed that TPs presented toxicity to aquatic 
organisms with mutagenic potential and were not readily biodegradable. These 
findings reinforce the importance of considering TPs during the removal of pollutants, 
since many may be toxic and can be produced only in photocatalysis. 
Keywords: Titanate nanowires; Metal doping; High-resolution mass spectrometry; 
Degradation pathways; In silico toxicity 
1. Introduction
The detection of pharmaceuticals in surface water, groundwater, drinking water
and effluents has been a matter of concern from the point of view of public and 
environmental health (Kapelewska et al., 2018; Riva et al., 2019; Starling et al., 2019). 
Several studies have concluded that the main source of pharmaceuticals 
contamination comes from wastewater treatment plants (WWTPs), since conventional 
processes are not intended to remove these contaminants which are mostly resistant 
to biodegradation (Blum et al., 2018; Collado et al., 2014; Giebułtowicz et al., 2014). 




aquatic organisms and human health (Geiger et al., 2016; Önlü and Saçan, 2018). This 
work is focus on the photodegradation of trazodone (TRA), an antidepressant 
medication belonging to the serotonin antagonist and reuptake inhibitor class. Recent 
works have shown that TRA had not been totally eliminated in effluent treatment; Paíga 
et al. (2019) detected TRA in influent of WWTP in Portugal at an average concentration 
of 294 ng L−1 and of 234 ng L−1 in the effluent. Other investigation quantified TRA in 
influent at average concentration of 60 ng L−1 and effluent 30 ng L−1 in the WWTP in 
the United States (Oliveira et al., 2015).  
Therefore, new technologies have emerged with the aim of removing these 
contaminants such as photocatalytic degradation. This technique proves to be 
promising due to the low cost, chemical stability and no mass transfer limitations. 
Studies have demonstrated the efficiency in the use of TiO2 as a catalyst for the 
photodegradation of contaminants (Mohapatra et al., 2014; Pugazhenthiran et al., 
2014). However, the main disadvantage of using TiO2 is the wide band gap which 
represents low energy efficiency under solar irradiation. In recent years, alternative 
materials, including titanate elongated nanostructures, have been used to improve 
these catalytic processes. Nanotubular titanates combine the attributes of TiO2 like 
photocatalytic activity, with the attributes of lamellar titanates, as ion-exchange ability. 
In addition, it has been shown that the use of doped nanomaterials can increases the 
efficiency of these catalysts in the photodegradation of contaminants, when compared 
to pristine nanomaterials, especially in the region of visible radiation. In our previous 
studies, three catalysts were developed from crystalline titanate nanowires (TNW) by 
doping with different transition metals: cobalt (Co-TNW), iron (Fe-TNW) and ruthenium 
(Ru-TNW). All of them presented high photocatalytic activity for the removal of 
pollutants (Barrocas et al., 2016; Barrocas et al., 2019). 
Additionally, there is a concern about transformation products (TPs), which are 
products formed by physical, chemical or biological processes from the parent 
compound. The TPs may present greater toxicity and/or greater persistence in the 
environment than the parent compound (Han et al., 2019; Ma et al., 2017). There is a 
difficulty in identifying the TPs, since they are mostly unknown compounds, in other 
words, there are no analytical standards available. Nevertheless, hybrid high-
resolution mass spectrometry (HRMS), a powerful tool because of high mass accuracy 
and high resolution, has been used in order to elucidate the TPs, and to determine the 




of TPs from emerging contaminants by photolysis and photocatalysis under UV−Vis 
radiation, visible light and natural sunlight (Li et al., 2016; Osawa et al., 2019; Vulava 
et al., 2016). However, there is limited research on TPs from TRA, DellaGreca et al. 
(2008) identified three of the TPs formed under sunlight and to the best of our 
knowledge, there are no studies related to the detection of TPs from TRA in 
environmental matrices and toxicity in aquatic organisms. Nevertheless, the 
clastogenic, mutagenic and cytotoxic effects of TRA were demonstrated in human 
peripheral blood lymphocytes in vitro assays (Yilmaz et al. 2016). One way to study 
toxicity is to perform in silico predictions, which consist of computational methods to 
analyse the toxicity potential of pollutants on specific endpoints such as aquatic 
organisms. This method is intended to complement the in vivo or in vitro toxicity 
analyses and is suitable when there are no analytical standards available for testing in 
organisms. Other advantages are the low cost of application and reduced analysis time 
(Melnikov et al., 2016; Raies and Bajic, 2016). There are several in silico models and 
each has its limitations, these limitations are denominated applicability domain (AD), 
which determines the reliability of the prediction values (Bakhtyari et al., 2013; 
Golbamaki et al., 2014) 
The objective of this work was to investigate the degradation rates of TRA under 
photolysis and photocatalysis using different catalysts (undoped-TNW, Co-TNW, Fe-
TNW and Ru-TNW) under visible light and to identify the formation of TPs. The 
elucidation of the TP structures was performed by ultra-high performance liquid 
chromatography coupled to quadrupole flight time spectrometry (UHPLC/Q-TOF). In 




Trazodone hydrochloride (CAS Number 25332-39-2) was purchased from 
Sigma-Aldrich (USA), purity ≥ 99%. LC-MS grades acetonitrile, formic acid and water 
were obtained from Fisher Scientific (USA). Ultrapure water (Milli-Q ultrapure system, 




2.2. TNW synthesis 
The synthesis and characterization of the photocatalysts were published in 
previous works (Barrocas et al., 2016; Barrocas et al., 2019). Table 1 shows the 
summary of the main characteristics of each catalyst. 
Table 1. main characteristics of catalyst. 




Undoped-TNW 288.60 3.27 
Co-TNW 267.22 2.43 
Fe-TNW 124.74 3.42 
Ru-TNW 232.20 3.64 
 
2.3. Photodegradation experiments 
The photodegradation experiments were performed using arc lamp housing with 
300 W xenon lamp as visible light source of radiation (Newport, USA). A 250 mL 
borosilicate glass with recirculation of water for cooling was placed 30 cm away from 
the radiation source.  
Distilled water samples (150 mL) were spiked with 5 mg L−1 of TRA. The high 
concentration of the drug was used to facilitate the identification of the TPs. 20 mg of 
catalyst were added to TRA solutions and the suspensions were stirred throughout the 
experiments. Prior to the radiation, the suspension was placed in the dark for 1 h to 
verify the adsorption of the compound on the catalyst surface. Finally, aliquots were 
withdrawn (1 mL) at given time intervals (0, 15 min, 30 min, 1 h, 2.5 h, 5 h and 8 h), 
centrifuged to remove the catalyst and frozen at −80 °C for later analysis. The 
experiment was repeated for each catalyst. 
 
2.4. Instrumentation 
Analysis was performed on an Elute UHPLC system (Bruker Daltonics, Bremen, 
Germany) coupled with a QTOF Impact II mass spectrometer with an electrospray ion 
source (Bruker Daltonics, Bremen, Germany). A Halo® C18 (5 µm particle size; 4.6 × 
150 mm) (Advanced Materials Technology, Waltham, USA) was used as separation 
column with the flow rate at 400 µL min−1 and the volume injection was 10 µL. The 
gradient program was set as follows, ultrapure water acidified with 0.1% formic acid 




B), −10 min (30% B), −13 min (100% B), −17 min (100% B), −18 min (20% B), –25 min 
(20% B). The mass spectrometer operated in a high-resolution mode in the positive 
ion mode, details of the operational conditions can be found in (Osawa et al., 2019). 
 
2.5. In silico predictions 
In silico toxicity was assessed by ECOSAR (v2.0, US EPA) for ecotoxicity 
endpoints and T.E.S.T (v4.2.1, US EPA) for mutagenicity endpoint. ECOSAR uses log 
kow values to estimate toxicity and these values are calculated according to the 
chemical classes of the compound. In this study, it was considered the class with the 
lowest value, which corresponds to the highest toxicity. The AD of this model is based 
on the log kow values where the compound is no longer soluble and does not result in 
toxicity to aquatic organisms. Three endpoints were chosen: fish 96-h LC50, daphnid 
48-h LC50 and green algae 96-h EC50. In T.E.S.T, the consensus method for 
mutagenicity was adopted, which consists of the average values estimated by other 
QSARs methods and each method uses a generic algorithm technique to define a 
descriptor set in a given cluster. The ecotoxicity endpoints from T.E.S.T were not 
applied because most of the estimated values were outside the AD.  
In silico biodegradability was predicted by Biowin tool, which is part of the EPI 
Suite (v4.1, EPA). The tool contains seven models with different methodologies and 
this work considered the models Biowin5 (linear model) and Biowin6 (nonlinear model) 
based on the biodegradation test (OECD 301C) using the Japanese Ministry of 
International Trade and Industry (MITI) data. These models presented good accuracy 
results under REACH (Registration Evaluation Authorization and restriction of 
Chemicals) legislation (Devillers et al., 2013; Pizzo et al., 2013). The predicted values 
range from 0 to 1, where above 0.5 indicates that the compound is not readily 
biodegradable, however, the AD is not defined in this tool. 
 
3. Results and discussion 
3.1. Degradation profiles rate 
First of all, the adsorption capacity of the catalysts was verified, in which the 
suspension was stirred for 1 h in the dark before being exposed to light. The adsorption 
of the pollutant on the surface of the catalyst is highly relevant for heterogeneous 
photocatalytic reactions since it may increase the removal rate However, excessive 




absorption capacity of the catalyst (Liu et al., 2013). In this work, Ru-TNW was the 
sample with the highest adsorption rate, 14% of the TRA was adsorbed after 1 h. 
Undoped-TNW and Co-TNW presented similar results, 7% of TRA decreased after 1 
h in contact with the respective catalysts Fe-TNW showed only 4% adsorption of the 
initial pollutant present in solution. 
Concerning TRA photodegradation, the use of the undoped-TNW sample as a 
photocatalyst showed that apparently it was the one presenting the highest rate of 
degradation (Fig. 1a).  After 5 h under artificial solar radiation, about 98% of the initial 
amount was removed, followed by Fe-TNW with 88% of TRA removal. On the other 
side, the photolysis eliminated approximately 57% of the TRA. In summary, the order 
of the degradation rate should be: undoped-TNW> Fe-TNW> Co-TNW> Ru-TNW> 
Photolysis. However, if it should be considered the influence of the surface area of the 
catalysts, since this it is a heterogeneous process. In fact, the surface area of the 
samples tested is quite different, with TNW possessing the highest value (288.6 m2/g), 
with decreases of 7, 20 and 57% for Co-TNW, Ru-TNT and Fe-TNW respectively. 
Considering this parameter in the photocatalytic performance of the samples, Fe-TNW 
will present the best photocatalytic results followed by TNW, Ru-TNW and Co-TNW 
(Fig. 1b). 
Although the undoped-TNW and doped samples presented a greater efficiency 
of degradation, it is essential to identify the TPs since many of them can be toxic and 
not be removed during the TRA photocatalytic process. In this work, predictions were 
made using computational models, which can be found in section 3.3. Thirteen TPs 
from TRA were identified, which were formed by different processes. The ratio of TP 
area at a given irradiation time and the initial area of the TRA, in percentage, were 
used to estimate the relative peak area of TPs. Two TPs were of greater relevance 
(TP-354 and TP-402), because of their high amount in solution and because they may 
have influenced the degradation of the TRA. The other eleven TPs are not relevant 
once they resulted in a relative area smaller than 4%. 
After 8 h of photolysis, the TP-354 had a relative intensity of 26%, in other words, 
about a quarter of TRA was transformed into this product that was not degraded during 
this same period. This indicates that in real matrices, TP-354 may be formed and it 
does not degrade under solar radiation (Fig. 2a). However, during photocatalytic 




and TNW as the catalysts that at the end of 8 h of irradiation allow the almost complete 
removal of TP-354.  
We believe that the high amount of TP-354 formation in the presence of the 
doped photocatalysts it may have induced lower rates of TRA removal due to the direct 
competition of the two compounds, TP-354 and TRA, for the same active sites of the 
catalyst. Supporting this hypothesis, it is the fact that for 1 h of irradiation, a similar 
amount of TP-354 was observed for photolysis and photocatalysis (doped and 
undoped TNW).   
The TP-402 was the intermediate product with the second highest expression; 
after 5 h under radiation and using TNW as photocatalyst, this value was 9%. As shown 
in Fig. 2b, after 8 h of photolysis less than 1% of TP-402 was present in solution, 
whereas for photocatalysis this production only increases, until the end of the 
experiments. The time profile of the TP-402 showed that it is necessary to evaluate the 
formation of the TPs when studying the processes of degradation of the pollutants, 
because they may persist in the environment even with the parent compound 
eliminated. The analysis concerning the elucidation of the chemical structures of the 
TPs, acquired by the MS/MS spectra can be found in the section below. 
Fig. 1. Time profile of (a) photodegradation of trazodone (TRA) and (b) degradation rate by 




Fig. 2. Time profile of transformation products (a) TP-354 and (b) TP-402. 
3.2. Elucidation of TPs 
The TP-354 was elucidated in our previous findings on the degradation of TRA 
under UV−Vis radiation.  In summary, it was assumed that this TP was generated by 
the dehalogenation of the chlorobenzene group to form a phenol group from TRA. In 
the MS/MS spectrum analysis, no loss of H2O was identified, which may mean that the 
hydroxylation occurred on the benzene ring to form the phenol. The identification of 
fragment ion at m/z 176 (C9H10N3O+) corroborates this assumption, since this fragment 
represents the heterocyclopyridine group, in other words, the addition of the OH was 
not detected in this group.  
TP-342, TP-370 and TP-386 were also identified and discussed in our previous 
work using UV−Vis radiation. In brief, these TPs were formed from the TP-354 by 
hydroxylation on the β-carbon of the aliphatic chain to form TP-370 and, demethylation 
of the piperazine group generated TP-342. It was observed that the presence of the 
catalysts determined the production of TPs, emphasizing that during photolysis the TP-
342 were not detected or, put in another way, photocatalysis process may generate 
other TPs. 
The time profile of TP-404 showed that that in the photolysis there was no 
degradation and in the photocatalysis, all the catalysts had catalytic activity in the 
removal of this product, whereas undoped-TNW as catalyst generated less TP-404 
(Fig. S). The chemical structure of this TP was formed from two hydroxylations of TRA, 
these hydroxylations possibly occurred in the pyridine group, since no H2O losses were 
detected, presuming that the OH groups were attached to the aromatic ring. 




spectrum, representing the pyrazolone, the alkane and the pyridine bound to two OH 
groups. Unfortunately, it was not possible to determine the positions of the OH groups. 
The TP-404 generated the TP-420, which was detected both in photolysis and 
photocatalysis processes and, after 5 h of radiation, only with the undoped-TNW and 
Fe-TNW catalysts this TP was eliminated. By analyzing the MS/MS spectrum of TP-
420: The fragment ion at m/z 224 (C9H10N3O4+) endorses this statement, wherein the 
OH groups have been detected. Nevertheless, one H2O loss was detected in the 
spectrum from m/z 224 to m/z 206 (C9H8N3O3+), which may represent that this OH was 
attached to the alkane group.  
The TP-406 was identified during photolysis and photocatalysis and it has not 
been completely eliminated only with Ru-TNW. The chemical structure of TP-406 was 
elucidated by the loss of H2O, which was found in the fragmentation patterns indicating 
a hydroxylation process, from precursor ion to m/z 388, It was therefore assumed that 
there was hydration of the alkene in the aromatic ring to form a hydroxyl (OH) group. 
DellaGreca identified the same process when studying the TRA photodegradation. The 
fragment ion at m/z 210 showed the loss of C10H13ClN2 from precursor ion, which 
corroborates that the OH groups were added to the heterocyclic ring. TP-394 was 
formed by opening of the piperazine ring from TP-406, in other words, simultaneously 
with an hydroxylation and an hydration of alkene, the fragment ion at m/z 198 
(C8H12N3O3) may confirm that the hydroxylation and hydration of the alkene occurred 
on the pyridine ring. 
TP-388 was generated by hydroxylation process from TRA, however, no loss of 
H2O was found in the MS/MS spectrum, which may argue that OH group was bound 
to the aromatic ring. In theory, hydroxylation could have occurred on chlorobenzene or 
on the heterocyclic group. However, the ion fragment at m/z 176 was formed by the 
loss of piperidine plus chlorophenol from precursor ion, which corroborates that 
hydroxylation occurred in chlorobenzene forming chlorophenol. Nonetheless, it was 
impossible to identify the position of OH group. All catalysts showed catalytic activity 
for TP-388, as seen in Table 2. We believe that TP-402 was produced by oxidation 
process of TP-388, the oxidation having occurred on the piperazine group, due to the 
identification of the fragment ion at m/z 247 from precursor ion, which showed the loss 
of chloro-(methyleneamino) phenol (C7H6ClNO) and the following fragment ion was at 
m/z 219 which represents the loss of CO on the piperazine group, in other words, 




of the oxidation process in the piperazine. In addition, Baena-Nogueras et al (2017) 
investigated the photodegradation of ciprofloxacin (drug having a piperazine group in 
the chemical structure) under simulated sunlight irradiation and identified a TP that 
was formed by oxidation of the piperazine group.  
The photoproduct TP-346 was detected in all experiment conditions, which was 
generated by the opening of the piperazine ring from TRA. Other works have also 
reported different TPs formed by the opening of the piperazine ring in 
photodegradation of tandospirone and sildenafil (Eichhorn et al., 2012; Trawiński and 
Skibiński, 2017).   
We believe that TP-374 was formed by hydroxylation, dehydrogenation and ring 
opening, all of these reactions occurring in the piperazine group. The loss of H2O in 
the MS/MS spectrum from parent ion to fragment m/z 356 (C18H19ClN5O) justifies the 
hydroxylation and the fragment ion at m/z 182 (C9H9ClNO) is only possible if these 
reactions occurred in the piperazine ring. To reinforce this statement, Trawiński 
Skibiński (2017) also observed the dehydrogenation of piperazine during the 
photodegradation of an anxiolytic drug. It was assumed that the TP-356 was generated 
from dehydroxylation of piperazine group from TP-374 to form dihydroimidazole. Table 
2 summarizes the main fragments obtained by analyzing the MS/MS spectra of the 
TPs with the monoisotopic mass with their respective mass errors and the time profile 
and Fig. 3. shows the proposed TRA degradation pathway. 
 
Table 2. Main fragments from MS/MS spectra of TRA transformation products 




























































































































































































































Fig. 3. Scheme of the proposed degradation pathway of TRA 
 
3.3. In silico predictions 
In silico predictions are based on the molecular structure of the compound and 
the tools use the simplified molecular-input line-entry system (SMILES) to calculate the 
toxicity values. For TPs such TP-404 where it was not possible to identify the exact 
chemical structure, the structures with the lowest toxicity values were chosen, 
corresponding to the highest toxic potential. Ecotoxicity predictions were performed 
using the endpoints from ECOSAR:  fish 96-h LC50, daphnid 48-h LC50 and green algae 
96-h EC50. The TRA presented high toxic potential for the three endpoints and 
unfortunately there are no studies with aquatic organisms to confirm these results. The 
TPs were classified as toxic (1−10 mg L−1) for all endpoints, according to United 




showed no mutagenic potential, contradicting the studies reporting mutagenic and 
cytotoxic effects on human lymphocytes by in vitro studies (Yilmaz et al. 2016). 
However, in our predictions, mostly of TPs showed to be positive to mutagenicity 
endpoint with exceptions of TP-346, TP-374, TP-386 and TP-394 (Table 3).  
The in silico biodegradability prediction resulted in all products beiing not readily 
biodegradable in both models: Biowin 5 and Biowin 6. Studies compared the 
predictions of the EPI suite with the biodegradation assays according to the OECD test 
guideline and concluded that the predictions were in agreement with the results of 
these tests when studying the TPs of organic pollutants formed by the 
photodegradation (Gutowski et al. 2015; Mahmoud et al., 2013). These results aim to 
estimate the toxic potential of the formed TPs, since in vitro, in vivo or biodegradation 
tests were not performed, but showed that the TPs are relevant when studying the 
degradation of pollutants since they may present toxicity to the ecosystem and human 
health. 
 
Table 3. Predicted toxicity of TRA and its TPs were calculated from ECOSAR 
(fish 96-h LC50, daphnid 48-h LC50, green algae 96-h EC50), T.E.S.T (mutagenicity) and 
Biowin (Biowin 5 and Biowin 6). 







Mutagenicitya Biowin 5b Biowin 6b 
TRA 0.374 1.47 0.621 − −0.2729 0.0007 
TP-342 1.55 3.4 1.34 + 0.0142 0.0055 
TP-346 0.646 2 0.821 − −0.1302 0.0016 
TP-354 1.46 3.32 1.32 + −0.16 0.0024 
TP-356 0.703 2.13 0.873 + −0.272 0.0006 
TP-370 6.65 8.58 3.18 + −0.1465 0.0024 
TP-374 2.06 4.2 1.64 − −0.0166 0.002 
TP-386 5.51 7.65 2.86 − 0.0094 0.0052 
TP-388 0.618 2.03 0.841 + −0.2645 0.0006 
TP-394 2.44 4.75 1.85 − 0.136 0.0045 
TP-402 1.15 3.02 1.22 + −0.1143 0.0019 
TP-404 1.5 3.56 1.42 + −0.0582 0.0019 
TP-406 2.29 4.62 1.81 + −0.0382 0.002 
TP-420 6.8 9.13 3.4 + −0.0447 0.0019 
a  (+) indicates mutagenic potential and (−) indicates non-mutagenic potential. 





The study showed that all the catalysts tested presented photocatalytic activity 
for the TRA degradation, in particular Fe-TNW was the most efficient in the removal of 
the TRA, since it has a smaller surface area among the catalysts. It was observed that 
Ru-TNW presented the best adsorption capacity of the pollutant, with 14% of the initial 
concentration during 1h. The adsorption process is also an important factor for the 
elimination of the pollutant.  
Thirteen TPs were identified by HRMS; they were formed by processes such as 
dehalogenation, hydroxylation, oxidation and hydration. However, TPs exhibited 
different formation profiles, which shows that the catalysts have photocatalytic activity 
for these TPs removal. TP-354 and TP-402 highlighted for having high peak area, the 
first one revealed that the catalysts degraded it after 1 h of radiation. Undoped-TNW, 
Fe-TNW and Co-TNW were able to completely eliminate it after 8h, whereas in 
photolysis there was no degradation of this TP. On the other hand, the TP-402 had a 
high formation rate during photocatalysis, regardless the type of catalyst used. It was 
noted that while undoped-TNW had the highest removal rate of TRA and TP-354, it 
also had the highest rate of formation of TP-402. 
In silico assessment showed that all TPs were toxic to aquatic organisms and 
were not readily biodegradable while many showed mutagenicity. However, in order to 
confirm the toxic potential of these TPs it is essential to perform assays in living 
organisms. In brief, this work demonstrated the importance of identifying the TPs in 
photocatalytic processes since they can be persistent and toxic. 
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Em geral, todos os catalisadores apresentaram atividade fotocatalítica sob 
radiação visível, porém, o Fe-TNW foi o que apresentou melhor eficiência na 
degradação do TRA, se considerarmos a área superficial do catalisador pela 
capacidade de remoção do poluente. Adicionalmente, o Ru-TNW foi o que resultou na 
melhor capacidade de adsorção, com 18% do TRA removido da solução por esse 
processo. 
Foram identificados treze TPs pela análise dos espectros obtidos por 
espectrometria de massa de alta resolução. Estes TPs apresentaram perfis de 
formação e degradação distintos para cada catalisador com destaque para os TP-354 
e TP-402 pois ambos apresentaram elevadas áreas de picos nos cromatogramas. O 
TP-354 foi gerado e degradado em todas as experiências fotocatalíticas porém, 
durante a fotólise só houve a formação do mesmo, por outras palavras, este TP pode 
ser persistente no meio ambiente. O TP-402 apresentou o comportamento oposto do 
TP-354, já que teve uma taxa de geração mais alta na fotocatálise em comparação 
com a fotólise.  
Infelizmente há poucos estudos de toxicidade do TRA em organismos aquáticos, 
pelo que, a analise in silico foi usada com o objetivo de estimar o potencial tóxico 
destes compostos. Todos os TPs apresentaram uma determinada toxicidade e não 
foram biodegradáveis, tendo alguns apresentado mutagenicidade. Porém, é essencial 
analisar em organismos vivos para confirmar estes resultados. 
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8.1. Conclusões gerais  
 
Este trabalho abordou a degradação de poluentes emergentes abrangendo 
diferentes áreas de conhecimento incluindo a química analítica, técnicas de 
separação, espectrometria de massa e métodos de degradação como a cloração, 
fotólise e fotocatálise com diferentes tipos de radiação.  
O primeiro objetivo, descrito no capítulo 2, foi avaliar a remoção de fármacos na 
ETAR de Alcântara, localizada em Lisboa, Portugal. Para cumprir este objetivo foi 
realizada uma validação do método da extração em fase sólida usando um HPLC-
TQMS no qual foram obtidos bons resultados de recuperação, entre 80,2% e 116,5%, 
baixos limites de quantificação, entre 2 e 4 ng L−1 com o efeito matriz entre 61,4% a 
104,8%. Adicionalmente, foi concluído que o material da membrana de filtração pode 
alterar significativamente os resultados, tendo o melhor resultado sido obtido com a 
membrana de nylon.  Foram quantificados sete fármacos no efluente, em 
concentrações na ordem de ng L−1 (AMI, CIT, CP, DUL, IF, TRA e VEN), o que significa 
que estes fármacos não foram removidos pelo tratamento convencional da ETAR.  
Com base na investigação anteriormente realizada, foram selecionados dois 
fármacos: CIT e DUL para realizar estudos de degradação por processos abióticos 
que podem ocorrer no meio ambiente e em ETAR, para elucidar a formação dos TPs 
já que podem ter sido formados nessas matrizes, com base nos processos de 
hidrólise, fotodegradação por UV−Vis e cloração. Os processos de fotodegradação 
por radiação UV e cloração estão presentes no tratamento da ETAR de Alcântara, 
logo, foram realizadas experiências em laboratório com água superficial para simular 
estes processos.  
Conforme especificado no capítulo 3, o CIT permaneceu estável durante a 
hidrólise porém, na fotólise e na cloração, foi praticamente degradado em 240 min e 
60 min, respetivamente. Nos processos de degradação do CIT, foram identificados 
dezassete TPs produzidos por diferentes processos de hidroxilação, oxidação e 
demetilação da molécula de origem, sendo que alguns destes TPs permaneceram 
estáveis durante a experiência. Foi notado também que três TPs são considerados 
metabolitos humanos do CIT, por outras palavras, estes metabolitos também podem 
ser formados por processos físicos. Análises de toxicidade por modelos 




carcinogenicidade. Os resultados obtidos mostraram que a maior parte dos TPs 
apresentavam valores abaixo de 10 mg L−1 para a ecotoxicidade, somente dois 
apresentando potencial mutagénico e, pelo menos, dez mostraram resultados 
positivos para a carcinogenicidade. Também foram realizadas análises com o efluente 
para identificar estes TPs, no qual o método de extração já foi devidamente validado. 
O CIT foi quantificado na concentração de 137 ng L−1 no efluente e de 227 ng L−1 no 
influente, ou seja, a ETAR removeu aproximadamente 40% e dois TPs foram 
identificados no efluente. 
Na degradação do DUL, pormenorizado no capítulo 4, foi observada uma 
completa eliminação durante a fotólise em 30 min de experiência enquanto que na 
cloração o fármaco foi degradado após 24 hr e apresentou estabilidade durante 4 dias 
na hidrólise. Em resumo, sete TPs foram identificados na fotólise e dois TPs no 
processo de cloração e, tanto quanto sabemos, este é o primeiro trabalho sobre a 
degradação do DUL focado em analises ambientais. Nas predições in silico a maioria 
dos TPs apresenta baixo potencial tóxico em comparação com o DUL e seis 
apresentaram potencial mutagénico. Nas análises da ETAR, o DUL foi quantificado 
em concentrações de 95,5 ng L−1 no influente e de 79,6 ng L−1 no efluente, por outras 
palavras, somente 17% do poluente foi removido. Também foi observado um TP no 
efluente, que acreditamos ter sido formado pelo processo de cloração durante o 
tratamento terciário da ETAR.  
Estes resultados mostraram que é essencial analisar os TPs formados a partir 
dos poluentes pois muitos deles podem ser persistentes ou apresentar maior 
toxicidade que o composto que lhes deu origem. Além de que podem “mascarar” a 
degradação do poluente, uma vez que mesmo com o poluente já degradado, os TPs 
podem estar presentes na matriz. Devido ao avanço de técnicas como a 
espectrometria de massa de alta resolução, estes TPs podem ser identificados, já que 
para muitos deles não há padrões comerciais disponíveis e as interações no ambiente 
são muitas vezes complexas e desconhecidas.  
Em seguida, foi avaliada a eficiência da degradação fotocatalítica usando 
nanomateriais, encontrando-se estes estudos detalhados nos capítulos 5, 6 e 7. O 
segundo objetivo destes estudos foi para verificar o comportamento dos poluentes na 
formação dos TPs durante a fotocatálise e fotólise. 
A degradação fotocatalítica usando Co-TNW nos fármacos AMI, TRA e VEN foi 




conforme indicado no capítulo 5.  Os resultados mostraram que houve um aumento 
nas taxas de degradação do AMI e VEN durante a fotocatálise em comparação com 
a fotólise enquanto que na degradação do TRA não houve diferenças significativas 
entre a fotólise e a fotocatálise, mesmo em soluções com a mistura dos três poluentes. 
Houve também uma pequena adsorção do AMI e TRA no catalisador, dado que o 
processo de adsorção também pode contribuir para a eliminação do poluente no 
ambiente. Foram detetados oito TPs do AMI, sendo que a maior parte se degradou ao 
fim de 2 hr de experiência.  Foi constatado que houve um maior número de TPs 
formados na fotocatálise, apresentando a maioria destes TPs elevado potencial tóxico, 
de acordo com a predição in silico para o parâmetro 96-h f. minnow LC50 contudo, 
estes TPs não apresentaram mutagenicidade positiva. Na degradação do TRA foram 
gerados sete TPs tanto na fotólise quanto na fotocatálise e assim como o TRA, houve 
baixa atividade fotocatalítica, sendo quatro deles não totalmente eliminados após 2 hr 
em ambos os processos. A avaliação in silico mostrou potencial mutagénico para 
todos os TPs em pelo menos um modelo computacional. Durante a degradação do 
VEN foram produzidos cinco TPs na presença do Co-TNW em comparação com 
somente dois TPs durante a fotólise, porém, todos os TPs foram degradados em 
ambas as experiências e apresentaram baixo potencial tóxico segundo a avaliação 
dos modelos computacionais. Esse resultado mostrou que o uso do Co-TNW como 
catalisador, dependendo do poluente, pode apresentar baixa atividade fotocatalítica, 
além de que pode formar um maior número de TPs que podem apresentar persistência 
na fotodegradação e/ou toxicidade em organismos aquáticos.  
Para complementar este estudo, foi avaliada a atividade fotocatalítica do Co-
TNW na degradação do AMI em radiação visível, com o objetivo de simular a radiação 
solar. Foi notado que o AMI apresentou uma taxa de degradação de aproximadamente 
duas vezes maior pela fotocatálise em comparação com a fotólise, ao fim de 8 hr, 
cerca de 40% do poluente foi eliminado com o catalisador. Foi constatada também a 
formação de nove TPs, tendo quatro deles estruturas diferentes em referência aos 
TPs gerados sob radiação UV−Vis. 
A atividade fotocatalítica do Ru-TNW foi avaliada para a remoção do CP e do IF, 
tendo sido neste trabalho utilizado efluente do tratamento secundário da ETAR de 
Alcântara como matriz, conforme especificado no capítulo 6. Foram demonstradas 
maiores taxas de degradação utilizando este catalisador no efluente, mesmo em 




aumentar as taxas de remoção devido à formação dos radicais hidroxilos quer diminuir 
devido a matéria orgânica que impede a penetração da radiação. Foi observada 
também a formação de quatro TPs do CP e seis TPs do IF nos processos de 
degradação e a matriz teve influência nos perfis de tempo e na quantidade de TPs. 
Alguns destes TPs são considerados metabolitos e a maior parte deles foram 
degradados após 2 hr de radiação. As predições de toxicidade mostraram que os TPs 
podem ser tóxicos e apresentar mutagenicidade positiva.  
Após os resultados de degradação dos fármacos com os catalisadores Co-TNW 
e Ru-TNW sob radiação UV−Vis, foi estudada a degradação do TRA sob radiação 
visível com estes mesmos catalisadores a que foram adicionados Fe-TNW e TNW, tal 
como descrito no capítulo 7. A seleção resultou do facto do TRA não apresentar 
diferenças significativas entre a fotólise e a fotocatálise com o Co-TNW sob radiação 
UV−Vis, conforme detalhado no capítulo 5. Foi constatada a formação de treze TPs, 
sendo nove deles inéditos, ou seja, diferentes tipos de radiação podem gerar 
diferentes TPs.  
 
 
8.2. Perspetivas futuras 
 
Em termos de perspetivas futuras e com o objetivo de complementar este 
trabalho, há alguns aspetos a serem considerados: 
− Coletar amostras de efluentes em diferentes etapas do tratamento ao longo de 
um determinado período para quantificar e determinar as taxas de remoção dos 
poluentes emergentes e os respetivos TPs; 
− Realizar ensaios de toxicidade in vitro ou in vivo para confirmar o potencial tóxico 
dos TPs no meio ambiente; 
− Executar experiências de fotocatálise sob luz solar natural com o objetivo de 
otimizar o processo de degradação com um menor gasto energético; 
− Trabalhar com concentrações reais de poluentes em efluentes para determinar 
as taxas de degradação (cloração ou fotodegradação), recorrendo por exemplo 
a SPE; 
− Realizar ensaios de fotocatálise com diferentes classes de contaminantes 
emergentes e determinar as vias de degradação na formação dos TPs.  
Capítulo 8 
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